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La qualité de l’eau est indéniablement liée à son environnement. En milieu urbain, la 
qualité de l’eau peut être dégradée par le déversement d’eaux usées sans traitement dans les 
sources. De plus, cette dégradation peut être accélérée par les changements globaux comme les 
changements climatiques et l’accroissement de la population. Enfin, l’intensification des 
précipitations, prévue par plusieurs études, peut mener à l’augmentation des événements de 
contamination fécale. Pourtant, peu d’études ont été menées pour caractériser les impacts des 
changements globaux sur la qualité microbienne de l’eau des sources d’approvisionnement en 
eau potable.  
Dans ce travail, nous appliquons un modèle hydrodynamique géolocalisé qui permet, à 
l’aide de scénarios, de caractériser les impacts des changements globaux sur la qualité de l’eau en 
milieu urbain. La rivière étudiée se situe dans le sud du Québec en bordure de deux municipalités 
fortement urbanisées et ne peut être explicitement citée pour cause de confidentialité. 
 Tout d’abord, une étude statistique sur les données de surverses et de débits a permis de 
mettre en lumière les tendances en termes de qualité d’eau dans la rivière étudiée. La 
contamination fécale observée est due à la surverse de trop-pleins d’égouts non traitées dans l’eau 
brute. Les concentrations extrêmes observées (au-delà du 95
ème
 percentile) n’ont cessé, entre 
2002 et 2012, d’augmenter à la prise d’eau la plus affectée par les surverses d’égouts (i.e. la plus 
en aval) dans la section étudiée de notre rivière. Deux périodes critiques en climat actuel ont été 
identifiées pour les prises d’eau potables : la fonte locale des neiges qui précède l’arrivée des 
débits extrêmes de crue et les événements de pluies intenses qui surviennent en période d’étiage 
et provenant de tempêtes extratropicales. Pour la région étudiée, d’après l’étude des projections 
climatiques, les changements climatiques vont intensifier les conditions extrêmes d’hydraulicités 
en augmentant le pic de crue qui se produirait plus tôt et en réduisant les débits en étiage. Les 
forts et faibles débits sont tous deux d’importants facteurs qui peuvent potentiellement dégrader 
la qualité de l’eau en rivière. Un débit fort entrainerait une dispersion plus rapide vers la prise 
d’eau des contaminants. Un débit faible empêche la bonne dilution de la charge déversée. Aussi, 
la dégradation de la qualité de l’eau au cours des 10 dernières années suggère que le 
développement humain et la croissance démographique pourraient plus fortement accentuer ce 
phénomène que les changements climatiques attendus. Les impacts spécifiquement liées aux 
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changements climatiques pourraient être observés sur une plus longue période. Les plans de 
protection des sources devraient considérer tout autant les changements climatiques sur la 
dilution des contaminants que les changements locaux d’utilisation des sols pour maintenir ou 
améliorer la qualité de l’eau, en se concentrant par ailleurs sur ces deux périodes critiques que 
sont l’étiage et la crue (Chapitre 4).  
Dans l’analyse des données présentes, le manque de tendances claires dans les analyses 
menées dans les autres prises d’eau les plus en amont suggèrent que d’autres processus comme le 
mélange et la dispersion sont à considérer pour déterminer les impacts des changements globaux 
(climat et croissance démographique) sur la qualité de l’eau aux prises d’eau, notamment dû au 
fait que la dispersion est influencée par le débit de la rivière et les vitesses présentes.  
Dans un second temps et pour mieux caractériser ces aspects, un modèle hydrodynamique 
2D eulérien de transport-dispersion a été calé sur les travaux accomplis par le Centre d’Expertise 
Hydrique du Québec (CEHQ), basé sur Hydrosim, un logiciel de l’Institut National de Recherche 
Scientifique (INRS). Ce modèle, calibré en crue et en étiage, a su mettre en avant les effets 
cumulatifs des surverses d’égouts sur la qualité de l’eau brute dans la section étudiée (Chapitre 
5). Les concentrations en E. coli rejetées par les trop-pleins ont été estimées en se basant sur les 
données issues de campagnes d’échantillonnage et les relevés menés pour 42 ouvrages de 
surverses actifs entre 2009 et 2012, utilisant une simple équation basée sur la population 
desservie par le réseau d’égouts. Le modèle de transport-dispersion a ensuite été calibré avec les 
données issues de campagnes de mesures aux ouvrages de surverses et aux prises d’eau. Il a 
ensuite été validé, malgré les incertitudes présentes, pour 10 événements extrêmes : cinq 
événements d’une concentration extrême reçue à la prise d’eau la plus en aval et cinq événements 
avec un grand nombre de surverses simultanées enregistrées. Le choix de ce modèle s’est 
notamment fait sur ces capacités de modélisation pour répondre aux besoins présents et sur son 
utilisation par les organismes de la région dans les études hydrauliques. Les résultats ont 
démontré l’importance de l’effet cumulatif des rejets d’égouts non traités sur la qualité de l’eau 
en aval. Une concentration élevée à la prise d’eau en E. coli n’est forcément liée à un grand 
nombre de rejets simultanés mais un grand nombre de rejets simultanés conduit vers une forte 
concentration aux prises d’eau. Une forte concentration à la prise d’eau est généralement liée à de 
fortes concentrations rejetées qui sont fonction de la taille de la population reliée aux ouvrages de 
surverses. Cependant, un grand nombre de surverses n’induit pas forcément les concentrations les 
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plus extrêmes reçues aux prises d’eau, bien que celles observées puissent être élevées. Les fortes 
concentrations reçues aux prises d’eau sont liées aux processus de dispersion, à la localisation des 
surverses, aux saisons et aux concentrations rejetées. Un fort débit peut induire une forte 
concentration à la prise d’eau car la charge déversée peut être plus rapidement transportée que 
diluée. Dans le cas d’un faible débit, la charge déversée est difficilement diluée dans l’eau et les 
particules peuvent se rendre à la prise d’eau. Dans une perspective de protection de la ressource, 
les stratégies devraient d’autant plus se concentrer sur les effets cumulatifs des rejets car seuls, 
certaines surverses peuvent dégrader significativement la qualité de l’eau à la prise d’eau même 
si celles-ci sont loin de la prise d’eau et que la concentration reçue est déterminée par 
l‘accumulation des rejets. Ainsi, la gestion des rejets ne devrait plus se faire sur la fréquence de 
rejets mais sur la mise en place de stratégies réduisant le risque d’accumulations et de pics de 
concentrations aux ouvrages de surverses affectant la qualité de l’eau brute. 
Enfin, en s’appuyant sur l’élaboration de scénarios bâtis sur l’hypothèse qu’aucun 
changement ne sera apporté ni aux règlementations, ni aux infrastructures, le modèle a permis la 
caractérisation des impacts des changements climatiques et de la hausse de la population d’ici 
2070. Par les conclusions tirées par ce travail, nous avons su apporter des recommandations pour 
la préservation de l’eau en milieu urbain (Chapitre 6). La simulation d’événements extrêmes en 
termes d’hydraulicités (périodes de retour 2, 20 et 100 ans) et de rejets (déversements de 5%, 
10%, 25% et 50% des trop-pleins actifs entre 2009 et 2012) a démontré que les épisodes de 
déversements les plus faibles (5%) peuvent égaler ou surpasser la capacité de conception de 
traitement des usines aussi bien en étiage qu’en crue, en climat actuel. Cette tendance est 
accentuée par la hausse des concentrations liées à la croissance démographique. Les 
concentrations reçues sont peu sensibles face aux changements d’hydraulicités induits par les 
changements climatiques, à scénarios de rejets équivalents. La règlementation actuelle pour la 
conception des usines de potabilisation se base actuellement sur la concentration moyenne 
maximale sur 12 mois dans une période de 36 mois. À partir des scénarios simulés, nous avons 
bâti des relations entre concentrations reçues aux deux prises d’eau les plus en aval et les débits, 
pour chaque scénario de rejets, en climats actuel, futur et futur incluant les changements 
démographiques. À partir des données d’occurrences de surverses et grâce aux projections 
hydrologiques, des données journalières ont été produites sur une durée de dix ans et comparées à 
la capacité des usines suivant la règlementation en place. Clairement, le relevé quotidien, 
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contrairement au relevé hebdomadaire actuellement en place aux usines, des concentrations en E. 
coli révèle que la classe d’eau brute des usines est sous-estimée.  En incluant la hausse des 
concentrations en climat futur, le résultat, bien que similaire (surpassement de la capacité des 
usines de traitement), est aggravé par la présence au total de 94 événements au-delà de 15 000 
UFC/100mL (ancienne limite pour l’utilisation de l’eau brute comme eau potable) et en moyenne 
26 jours par an de crédits de traitement non adéquat. Ainsi les relevés hebdomadaires ne 
caractérisent pas adéquatement les risques aux prises d’eau, ne rendant pas compte de la 
variabilité de la qualité de l’eau suite à des rejets non traités. Aux vues des simulations, la qualité 
de l’eau est directement liée aux scénarios de rejets. En présence de forts débits, c’est 
l’accumulation des rejets qui semble primordiale tandis qu’en présence de faibles débits, les 
concentrations élevées rejetées ont un impact plus important sur la qualité de l’eau brute.  Suite à 
ces analyses, des recommandations similaires pour la protection de la ressource ont été énoncées : 
la règlementation des rejets en crue (fonte des neiges), l’établissement de stratégies visant à 
réduire aussi bien la fréquence des rejets que la concentration rejetée des ouvrages de surverses, 
la prise en considération des changements climatiques et l’urbanisation et des mesures correctives 
pour les sources locales de contamination. En outre, les relevés aux prises d’eau devraient 





Water quality is directly linked to its environment. In older urban areas, water quality can 
be degraded by the outfalls of untreated wastewater from combined sewers and is of concern if 
these waters are used as drinking water sources. Moreover, this degradation can be accelerated by 
global changes such as climate change and population growth. In addition, the intensification of 
rainfall events, as predicted by several studies, will increase the number of fecal contamination 
events. Yet, few studies have quantified the impacts of global changes on microbial water quality 
of drinking water sources. 
In this study, we applied a georeferenced hydrodynamic model, which enabled us to 
characterize the impacts of global changes in an urban area, through different scenarios. The river 
studied here is located in the south of the province of Quebec, between two highly urbanized 
municipalities. 
To start with, a statistical study on overflow and flow data has highlighted trends in terms 
of water quality. Between 2002 and 2012, extreme concentrations (over the 95
th
 percentile) have 
increased steadily at a drinking water intake downstream. Two periods in current climate were 
identified as critical for the drinking water intakes: local snowmelt before high floods and intense 
precipitation events from extra-tropical storms during low water periods. Following climate 
projections, climate change will make extreme flow conditions worse: the peak flow during 
floods will increase and occur earlier, and, lower flows will globally decrease. High and low 
flows are both important factors that can degrade the water quality of a river. A high flow will 
disperse the contaminants more rapidly towards the drinking water intake, whereas a low flow 
will decrease the dilution capacity. Moreover, the water quality decreased during the past decade 
in the studied river. Climate change only is not sufficient to explain this phenomenon and 
urbanization can be an accelerator for the degradation of water quality. Impacts of climate change 
could be observed over a longer period. Water protection plans should consider both climate 
change and local change to maintain or enhance water quality, while focusing on the two critical 
periods (floods and low water events) (Chapter 4).  
In order to characterize these impacts, a 2D Eulerian hydrodynamic dispersion model was 
calibrated, based on the work accomplished by the Centre d’Expertise Hydrique du Quebec 
(CEHQ), with Hydrosim, a software developed by the Institut National de la Recherche 
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Scientifique (INRS). This model, calibrated for high and low flows, demonstrated the cumulative 
effects of combined sewer system overflows (CSOs) on the quality of raw water in the studied 
section of the river (Chapter 5). The discharged E. coli concentrations by overflow structures 
were estimated with regard to the monitoring campaign results and the records of 42 overflow 
structures that were active between 2009 and 2012, using a simple relationship based on the 
population served by each structure. The transport-dispersion model was calibrated with data 
from sampling campaigns at the drinking water intakes and some overflow structures.  It was 
validated, despite uncertainties, for 10 extreme events: five with an extremely high concentration 
received at the downstream drinking water intake and five other events with a large number of 
simultaneous recorded overflows. The model was chosen because of its appropriateness for 
answering the specific questions on the river’s capacity to dilute or disperse contaminants and its 
use by local organizations for hydraulic studies. The results showed the important cumulative 
effect of CSOs and their impacts on drinking water quality downstream. A high E. coli 
concentration at drinking water intakes is not necessarily linked with a large number of 
simultaneous CSOs but a large number of CSOs induces a high concentration at drinking water 
intakes. A high concentration at the drinking water intake is generally linked with the discharge 
of high concentrations that are related to the population size. High concentrations at the drinking 
water intakes are induced by the dispersion processes, the localization of the CSOs, the seasons 
and the discharged concentrations. A high flow can bring on a high concentration at the drinking 
water intake because the discharged load can be more quickly transported than diluted. For a low 
flow, the discharged load is not easily diluted and the particles can reach the drinking water 
intakes. For resource protection plans, strategies must focus on the cumulative effects of CSOs 
because, even if some CSOs can be far from the intakes, they can significantly degrade the water 
quality and the concentration downstream is the result of the accumulation of the CSOs. Thus, 
the management of CSOs must not focus on the frequency, as observed in Canadian strategies, 
but on the risks of accumulation and the peaks of concentration at CSOs that degrade water 
quality. 
Finally, this model has quantified the impacts of climate change and demographic growth 
up to the year 2070, based on scenarios assuming that no changes will be brought in regulations 
or overflow structures. All in all, the conclusions we can draw from this work in its whole enable 
us to provide recommendations to improve the protection of drinking water sources in an urban 
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area (Chapter 6). The modelling of extreme flow events (2-, 20- and 100-year return periods) and 
discharges of CSOs (5%, 10%, 25% and 50% of the CSOs simultaneously) shows that even the 
less extreme scenarios (5%) can equal or exceed the design capacity of treatment plants during 
both high and low flows, in the current climate. This trend will worsen as a result of the increase 
of concentrations, induced by the increasing population. The concentrations downstream are 
slightly sensitive to flow changes induced by climate changes, but they are strongly influenced by 
the increases of the discharged concentrations. The current regulation for treatment plant design 
is based on the maximum average concentration during 12 months over a 36 month period. With 
regard to the results of the modelling, relationships between concentrations at drinking water 
intakes and flows were built for each scenario of CSO discharges, in current and future climate, 
including the population growth. From the CSO observed frequency and hydraulic projections, 
daily data were produced over a 10-year period and compared to the raw water class of the water 
treatment plant, following the regulations. Clearly, a daily sampling of E. coli concentration 
versus the actual weekly sampling reveals that the raw water class is underestimated. Including 
the increase of concentrations in a future climate, the results are similar but there are 94 days 
where the concentration is over 15,000 CFU/100mL and an average of 26 days per year of 
insufficient treatment credits. Thus, weekly samples cannot properly characterize the risks for the 
drinking water intakes because they cannot reveal the variability of the water quality following 
CSO discharges. With regard to the modeling, water quality is directly influenced by the 
overflow scenarios. With high flows, the accumulation of discharges is the most important factor 
of water degradation, whereas, with low flow, high discharged concentrations have a more 
important impact on water quality. Following these results, similar recommendations were made 
for the protection of the resource: regulation of CSOs must include spring floods, strategies have 
to reduce the frequency of CSOs as well as the discharged load of contaminants, climate change 
and global change must be taken into account and local sources of contamination must be 
corrected. Moreover, the samples at the drinking water intakes must follow the impacts of CSOs 
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CHAPITRE 1 INTRODUCTION 
L’utilisation d’une eau non potable et le manque d’assainissement et d’hygiène sont la 
6
ème
 cause de décès dans le monde, principalement par des maladies diarrhéiques (OMS, 2002). 
La pollution des eaux est un phénomène international résultant d’épanchements chimiques, 
microbiologiques ou de changements thermiques, provenant de sources ponctuelles ou non 
ponctuelles. La pollution microbiologique est une des plus grandes causes de mauvaise qualité de 
l’eau (James and Joyce, 2004). Par exemple, aux États-Unis, plusieurs événements de 
contamination bactériologique ont mené à des épidémies. À North Battleford, au printemps 2001, 
une éclosion de Cryptosporidiose toucha près de 2000 personnes (Stirling et al., 2001). Un cas 
similaire s’est produit en 1993 à Milwaukee, affectant 403 000 personnes et ayant aussi pour 
cause le mauvais fonctionnement de l’usine de traitement (Mackenzie et al., 1994). À Walkerton, 
en mai 2000, l’eau brute a été contaminée par une souche dangereuse d’E. coli provenant des 
eaux usées d’une ferme voisine, infectant près de 5000 personnes (Hrudey et al., 2002). 
Au Québec, près de 70% de la population est desservie en eau potable issue des eaux de 
surfaces (MDDEP, 2012a). Malgré les bons résultats issus des analyses de contaminants aux 
prises d’eau , plusieurs avis d’ébullition, sur de longues périodes, ont déjà été émis, révélant le 
fait que les eaux captées sont dégradées (MDDEP, 2012a). La qualité de ces eaux peut être 
fortement dégradée par différents facteurs environnementaux : manque d’eau, ruissellement d’eau 
non traitée d’un sol imperméable ou rural, déversement d’égouts non traités, effluent d’usines de 
traitement d’épuration, rejet des eaux souterraines (CMI, 2004). Plusieurs actions ont déjà été 
entreprises afin d’améliorer la qualité de l’eau comme le suivi bactériologique ou physico-
chimique des contaminants et le contrôle de la désinfection (MDDEP, 2012b). Afin de continuer 
à protéger la ressource, il nous faut comprendre les mécanismes qui induisent une dégradation de 
la qualité de l’eau en milieu urbain, en climats actuel et futur. 
De nombreuses études qualitatives ont identifié divers phénomènes locaux en lien aux 
changements climatiques pouvant impacter la qualité aux prises d’eau (ex : (Surbeck et al., 
2006)). La présence d’événements hydrologiques de plus en plus intenses pourrait engendrer une 
hausse des déversements. Le manque de dilution suite à la baisse du niveau des eaux en étiage, 
l‘intensification du transport de sédiments et la remise en suspension en crue ainsi que la 
température de l’eau sont autant de facteurs liés aux changements climatiques qui dégradent la 
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qualité de l’eau et dont l’impact a majoritairement été abordé de façon globale et non quantitative 
(Hayhoe et al., 2007; Patz et al., 2008; Semadeni-Davies et al., 2008; Whitehead et al., 2009; 
Mailhot et al., 2012; IPCC, 2013). Actuellement, il existe peu d’études qui couvrent 
quantitativement les impacts locaux et régionaux des changements environnementaux sur la 
qualité de l’eau en milieu urbain (Garcia-Armisen and Servais, 2007).  
Les modèles de simulation sont largement utilisés pour prédire les impacts sur la qualité 
de l’eau (Arheimer et al., 2005; Wilby et al., 2006; Servais et al., 2007). Les modèles de 
transport-dispersion sont, quant à eux, utilisés pour mieux comprendre les mécanismes de 
propagation des contaminants microbiens comme l’advection, la dispersion, la sorption, la 
sédimentation, la remise en suspension ou la survie (Dorner et al., 2006). L’utilisation d’un 
modèle de transport-dispersion dans le contexte d’une problématique environnementale peut nous 
permettre de comprendre comment les panaches des rejets impactent la qualité de l’eau en aval et 
ainsi émettre des recommandations pour bâtir les lignes directrices des plans de protection de la 
ressource. 
Notre étude portera sur une rivière (Rivière ou River 5, susnommée pour cause d’entente 
de confidentialité) en milieu urbain soumise à la pollution microbiologique dû au déversement 
d’eaux usées non traitées issus de réseaux unitaires ou pseudo-séparatifs. Les niveaux d’eau et les 
débits de celle-ci sont fortement influencés par la gestion des ressources hydriques du bassin 
versant de la rivière des Outaouais, effectuée par la Commission de planification de la 
régularisation de la rivière des Outaouais. La rivière est une source majeure d’eau potable pour 
380 000 personnes par l’entremise de trois prises d’eau. La prise d’eau la plus en amont n’est pas 
sous l’emprise directe de surverses sur la portion étudiée. Les deux suivantes sont respectivement 
situées à l’aval de 53 et de 90 trop-pleins.  
Notre cours d’eau se situe dans une région potentiellement vulnérable aux effets des 
changements d’hydraulicité où la problématique d’une qualité d’eau insuffisante s’est posée en 
2001 (CEHQ, 2005) et 2010 (MDDEP, 2010). Sur les 90 ouvrages de surverses présents sur la 
section étudiée, 42 ont été actifs entre 2009 et 2012, avec une moyenne de 160 événements de 
rejet par an. La rivière est donc sous l’influence de rejets d’égouts urbains, qui sont la principale 
source de contaminants microbiologiques. Plusieurs pics de contamination ont été observés à 
l’eau brute des prises d’eau étudiées, ce phénomène pouvant être intensifié par le fait que ce sont 
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des eaux d’égouts non traitées qui sont rejetées et que la localisation des rejets serait proche des 
zones de captage des eaux brutes.  
La probabilité d’occurrence des surverses est fortement liée aux précipitations et à la fonte 
des neiges. Plusieurs études (par exemple Mailhot et al. (2008)) suggèrent aussi que les 
changements climatiques entraineront une hausse de la fréquence des débordements d’égouts. 
Sous divers scenarios de changements climatiques, la réponse des installations de traitement est 
encore inconnue. A ce jour, l’impact d’un changement de débits en termes de quantité et de 
qualité de l’eau n’a pas encore été abordé pour la rivière en question. 
Bien que les impacts de ces déversements d’égouts non traités soient largement qualifiés, 
seule la caractérisation de ces impacts, par une analyse statistique des données et la simulation de 
divers scénarios de déversements et de débits par un modèle de simulation géo-référencé, 
permettrait d’émettre des recommandations pour la protection de l’eau. L’analyse statistique 
seule donnerait une vision incomplète de la problématique mais nous permet de cibler les 
simulations à faire sous la modélisation. La modélisation nous permet de comprendre les 
processus et les enjeux liés à la dégradation de l’eau ainsi que d’appuyer notre analyse des 
données. 
Afin de prédire la qualité de l’eau, nous appliquerons un modèle 2D de transport-
dispersion calibré pour les débits extrêmes (crue et étiage) basé sur les travaux menés par le 
Centre d’Expertise Hydrique du Québec  et sur le logiciel Hydrosim couplé au module 
Dispersim, développé par l’Institut National de Recherche Scientifique (INRS) (Heniche et al., 
1999; Heniche et al., 2000b; Secretan et al., 2000b). Ce modèle Hydrosim couplé à Dispersim a 
notamment été choisi puisqu’il permet la modélisation d’un rejet provenant d’une source 
ponctuelle et que celui-ci est largement utilisé au Québec.  
Nous utiliserons l’Escherichia coli (E. coli) comme indicateur de contamination fécale. 
Cette bactérie a été reconnue comme assez conservatrice (c’est à dire la probabilité de sous-
estimer les risques de concentrations élevées de Cryptosporidium)  dans un milieu urbain  
(Lalancette et al., 2014). De plus, sa concentration moyenne annuelle aux prises d’eau est à la 
base des règlements de conception des usines d’eau potable au Québec.  
Pour introduire l’impact des changements climatiques dans notre étude, nous  
incorporerons des changements de débits déterminés suivant des projections climatiques dans un 
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horizon 2040-2070. Par ailleurs, comme la concentration rejetée a été reliée directement à la 
population desservie, l’impact d’une population croissante d’ici 2070 sera incorporé dans l’étude. 
Pour caractériser les impacts des changements observés, nous établissons divers scénarios en 
climats actuel et futur, suivant plusieurs scénarios extrêmes de débits et de rejets, et observons 
l’impact des rejets sur les changements de classes de traitement. Des recommandations sont alors 
formulées vis-à-vis des règlementations. Notons notamment que le nouveau règlement québécois 
sur le prélèvement des eaux et leur protection s’adresse aux industries gazières, pétrolières et 
agricoles. Aucune mention n’est faite actuellement sur les rejets urbains et sur la considération 
des changements climatiques (MDDELCC, 2014). Actuellement, la prévention de la 
contamination en coliformes fécaux (dont font partie les E. coli) se situe à l’usine de 
potabilisation. Au Canada, la Stratégie pancanadienne sur la gestion des effluents d’eaux usées 
(CCME, 2009) municipales limitent l’augmentation de la fréquence des rejets individuels, sauf en 
période de fonte de neiges et sauf dans le cas d’un débit de rejet moindre que 10 m3/d. Les 
changements climatiques ne sont de nouveau pas abordés. 
Ce travail a pour but d’apporter une première réponse à un problème complexe recoupant 
divers domaines comme l’hydraulique, les sciences environnementales et les changements 
climatiques. L’objectif principal de ce travail est de caractériser les impacts des changements 
globaux (climatiques et démographiques) sur la qualité de l’eau d’une rivière en milieu urbain au 
Québec, à l’aide de la modélisation hydrodynamique 2D et des processus de diffusion de 
contaminants microbiens et de fournir des recommandations pour l’intégration des changements 
climatiques dans la protection des sources d’eau potable. 
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CHAPITRE 2 REVUE DE LITTÉRATURE 
Dans ce chapitre, nous évaluerons l’état des connaissances actuelles dans la modélisation 
hydrodynamique de transport-dispersion des E. coli et des changements climatiques pour la 
région étudiée. La modélisation passe notamment par la compréhension des facteurs et 
mécanismes influençant le devenir et le transport des E. coli. L’étude des normes en vigueur nous 
permettra de mettre en perspective les résultats. L’analyse des tendances en termes de 
changements climatiques se fera de l’échelle régionale à l’échelle locale et les impacts des 
changements climatiques sur la qualité de l’eau seront qualifiés. Nous abordons aussi comment la 
règlementation actuelle, ici et ailleurs, concernant la protection des sources d’eau potable, prend 
en considération ces impacts. 
 Modélisation du transport-dispersion des E. coli 2.1
 Devenir et transport de l’E. coli 2.1.1
2.1.1.1 E. coli comme indicateur 
L’Escherichia coli est un indicateur souvent utilisé pour déterminer la possible 
contamination fécale et pathogénique d’une source d’eau potable (Dufour and Ballentine, 1986; 
Fries et al., 2006). Son utilisation a été recommandée dès 1905 (Savage, 1905) et soutenue par la 
communauté internationale : American Public Health Association, l’Union Européenne ou 
l’Organisation mondiale de la santé (APHA, 1995; UE, 2002; Bolin et al., 2004). La bactérie E. 
coli, contrairement à d’autres coliformes, provient exclusivement de fèces (animales ou 
humaines) et est utilisée dans le cadre des réglementations sur la qualité de l’eau au Québec. Elle 
n’est généralement pas être présente dans les effluents industriels ou dans la décomposition des 
plantes et des sols (Medema et al., 2003; Payment et al., 2003). Cependant, il a été démontré 
qu’elle pouvait croitre et survivre dans les sols des régions tropicales (Byappanahalli and Fujioka, 
1998). 
Cette bactérie n’est pas un indicateur idéal car elle peut être présente dans une eau 
supposée non polluée. Cependant, différentes études ont su lier agents pathogènes et présence 
d’E. coli dans l’eau, notamment en milieu urbain (Vidon et al., 2008; Boehm et al., 2009; Kim et 
al., 2010). De plus, sa capacité de survie et de croissance permet de comprendre les processus 
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d’événements de contamination (Haile et al., 1999; Dorner et al., 2006). Détecter sa présence est 
relativement simple et rapide. Cette bactérie se retrouve invariablement dans les selles 
d’animaux, dont le nombre est suffisamment grand pour être détecté lors des échantillonnages 
(Chapman and Kimstach, 1996) et dont la présence est souvent corrélée à des maladies hydriques 
(Litton et al., 2010).  
Diverses sources de bactéries fécales sont possibles : les sources ponctuelles comme le 
déversement d’eaux usées non traitées et non ponctuelles comme le lessivage des terres agricoles 
ayant subi un épandage de fumier (Atwill et al., 2002; Ferguson et al., 2003; Tyrrel and Quinton, 
2003; Avery et al., 2004; Collins and Rutherford, 2004; Garcia-Armisen and Servais, 2007).  
L’urbanisation a accru les concentrations d’indicateurs de contamination fécale en augmentant la 
surface imperméable et augmentant le volume ruisselant, charriant fèces animales via les toits, les 
gazons ou les allées (Mallin et al., 2000; Reeves et al., 2004a; Servais et al., 2007; Ani et al., 
2009).  
Les déversements d’égouts sont une source importante de contamination en milieu urbain, 
suite au bris d’une conduite, la défaillance d’une fosse septique ou le débordement d’égouts ou 
d’usine d’épuration (Surbeck, 2009). En 2002, 12% des plages aux États-Unis ont été fermées 
pour cause de débordements d’égouts (USEPA, 2003). D’après l’étude de Passerat et al. (2011) 
dans la Seine (France), le déversement d’égouts entraîne le dépôt d’agents pathogènes 80 à 100 
fois supérieur qu’en temps sec et une augmentation de 10% à 70% de la remise en suspension des 
E. coli. Aussi, grâce à son inactivation lente et sa capacité d’attachement aux particules, cette 
bactérie peut parcourir de longues distances.  
La bactérie E. coli reste actuellement le meilleur indicateur possible de la contamination 
fécale bien que sa corrélation (ou manque de corrélation) avec les agents pathogènes reste unique 
à chaque bassin versant et diffère selon les sources de pollution  (Wu et al., 2011). 
2.1.1.2 Normes 
Au Québec, les normes d’abattements de microorganismes pathogènes se basent sur les 
échantillons de l’E. coli pris sur une base hebdomadaire (MDDEP, 2012b). On utilise la 
concentration moyenne la plus haute sur 12 mois consécutifs durant une période de 36 mois 
comme critère dans la conception des usines de traitement de l’eau. Par exemple, une 
concentration moyenne d’E. coli supérieure à 150 UFC/100mL (ou CFU/100mL en anglais) et 
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inférieure à 1 500 UFC/100mL requiert l’enlèvement de 6 log de virus, 5 log de Giardia et 4 log 
de Cryptosporidium, par UV, filtration ou désinfection. D’après diverses études, l’utilisation de la 
moyenne arithmétique, comparativement à la médiane, pour caractériser le risque d’infection 
semble adéquate dans le cas de la contamination fécale considérant le fait que les concentrations 
extrêmes observables sont rares et tendent à gonfler artificiellement la moyenne de par leur 
valeur extrême, laissant les autres concentrations observables clairement sous la moyenne (Haas, 
1996; Smeets et al., 2010).  
A la sortie de l’usine de traitement, l’eau distribuée doit contenir une concentration 
résiduelle de plus de 0,3 mg/L de chlore ou 1 mg/L de chloramines afin de permettre une 
désinfection secondaire. En outre, à la sortie de la station, l’eau ne doit pas contenir d’organismes 
pathogènes et d’organismes indicateurs de contamination fécale comme l’E. coli. En utilisant la 
méthode du dénombrement, l’eau ne doit pas contenir plus de 10 coliformes totaux par 100mL 
d’eau et sur une période de 30 jours consécutifs, plus de 90% des échantillons ne doivent contenir 
aucune bactérie coliforme totale. Pour atteindre ses exigences, il faut que le traitement fait soit 
adéquat vis-à-vis de l’eau brute captée. Une eau brute polluée sera impropre à la consommation si 
les étapes de traitement ne sont pas suffisantes pour inactiver ou enlever les microorganismes 
pathogènes captés dans l’eau brute selon les standards appliqués. 
2.1.1.3 Mécanismes de transport-dispersion, survie et facteurs d’influence 
La survie de la bactérie E. coli est sous l’influence de plusieurs éléments. La répartition de 
sa concentration est liée à de nombreux facteurs qui font état d’une relation inversement 
proportionnelle entre le temps (indirectement la distance parcourue) et la concentration en E. coli 
à la source (Goyal et al., 1977; Hussong et al., 1979; Niewolak, 1989; Haller et al., 2009; 
Pachepsky and Shelton, 2011). On utilise généralement une réaction de 1
er
 ordre pour décrire la 
dégradation de la bactérie dans l’eau (Sanchez-Bayo et al., 2011). Les conditions 
météorologiques qui varient au fil des saisons ont un impact sur la survie. La température dans 
l’eau peut la freiner avec un taux de dégradation observé de 0,15 d-1 (jour-1) pour 10°C et de 0,50 
d
-1
 pour 20°C suivant les études (Foppen and Schijven, 2006). Le taux de décès le plus bas a été 
observé à 4°C, ce qui peut poser un problème lors des traitements de potabilisation en hiver 
(Howell et al., 1996). La température de l’eau limite ainsi l’efficacité des traitements de 
désinfection qui inactivent la bactérie. Le gel fait baisser le taux d’inactivation d’E. coli et les 
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débits plus élevés liés à la fonte des neiges, induisent une baisse sensible de la concentration par 
rapport à l’été (rapport 1 :3) dans le cas d’un non-apport de contaminants (Crabill et al., 1999; 
Whitman et al., 2008). Une sécheresse, quant à elle, provoquera une mortalité plus accrue qu’en 
période humide (Cinotto, 2005). Cependant, peu d’études ont considéré les événements 
transitoires qui peuvent avoir un grand effet sur les concentrations mesurées en période de crue 
ou d’étiage. 
Les mécanismes de transport-dispersion de cette bactérie comportent différents principes 
comme l’advection, la dispersion, la sorption, la sédimentation et la remise en suspension (De 
Marsily, 1986; Ferguson et al., 2003; Foppen and Schijven, 2006). L’advection est le phénomène 
où les courants hydrodynamiques transportent une particule d’un endroit à un autre. La 
dispersion, quant à elle, répartit le panache des particules suivant les mécanismes de diffusivité 
moléculaire, longitudinale, horizontale et verticale, sous l’influence de la géomorphologie et de la 
turbulence (Sanchez-Bayo et al., 2011). La diffusivité horizontale se fait en parallèle du plan de 
la surface libre du cours d’eau et est basée sur le concept de longueur de mélange. La diffusivité 
longitudinale s’effectue dans la direction de l’écoulement. La diffusivité verticale s’effectue dans 
la colonne d’eau verticale et est fonction de la vitesse de cisaillement du fond. La sorption se 
caractérise par l’attachement des bactéries à des particules. Ce phénomène se produit sous l’effet 
de la dispersion, de la sédimentation, l’interception, l’entraînement et l’efficacité de collision. La 
fraction de bactéries susceptibles d’être sorbée dépend des caractéristiques des particules 
présentes (Jamieson et al., 2005; Pachepsky and Shelton, 2011). La sédimentation est un 
processus accéléré par la sorption et se produit sous l’effet de la gravité. Ce phénomène accélère 
la baisse de concentration en coliformes et est favorisé dans des écoulements à basse énergie 
(Fries et al., 2006; Pachepsky and Shelton, 2011). La remise en suspension peut être provoquée 
par différents événements comme la précipitation ou une forte hausse de débits qui charrient les 
sédiments du fond et augmentent la concentration en polluants dans l’eau (Ferguson et al., 2003; 
Fries et al., 2006; Muirhead et al., 2006). 
Dans les eaux de surfaces, ces mécanismes sont fortement influencés par les conditions 
environnantes comme le débit et les précipitations (Mallin et al., 2001; Tyrrel and Quinton, 2003; 
Collins, 2004; Reeves et al., 2004b). Dans une aire rurale ou urbanisée, les conditions de 
ruissellement dans le bassin versant, influençant le débit, seront très différentes. 
L’imperméabilisation des sols augmente le volume d’eau qui ruisselle, emportant au passage 
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polluants et contaminants (Hong et al., 2010; Petersen et al., 2011). Les précipitations peuvent 
provoquer directement au cœur du cours d’eau des hauts niveaux de coliformes par la remise en 
suspension, en charriant le fond et en activant le déversement de nouvelles sources (Cho et al., 
2010). Aussi, les ultraviolets, le type de sol, le pH, la présence de substances toxiques et 
d’oxygène ainsi que la prédation sont autant de facteurs influençant le devenir des agents 
pathogènes (Gaudy and Gaudy, 1980; Curtis et al., 1992; Davies et al., 1995; Burton and 
Engelkirk, 1996; Foppen and Schijven, 2006; Hong et al., 2010). En contexte de changements 
climatiques, l’intensification des événements extrêmes et l’accroissement de la demande en eau et 
des échanges à travers le monde accroissent le risque de transmission et de propagation des 
maladies (IWA, 2004). 
Les mécanismes de transport-dispersion de la bactérie E. coli sont nombreux et 
complexes. Bien qu’identifiés, ils restent cependant difficilement modélisables et cela influence 
le niveau de précision exigé. En général, lors de la modélisation de pollutions microbilogiques, 
on cherche une précision au niveau de l’ordre de grandeur car c’est ce qui est utile pour les 
classes d’eau potable. Chacun de ces mécanismes requiert un grand nombre de données. 
Généralement, lors de l’élaboration d’un modèle, le chercheur identifiera les phénomènes qui lui 
semblent les plus importants pour le projet étudié et qu’il sera capable d’intégrer dans le modèle 
aux vues des données disponibles. 
 Modèles de transport-dispersion  2.1.2
La modélisation permet de limiter les coûts liés aux tests en laboratoire, parfois long à 
obtenir, en prédisant la concentration en polluants dans l’eau (Olyphant and Whitman, 2004; Patz 
et al., 2008) permettant une gestion plus efficace de la qualité de l’eau (Garcia-Armisen and 
Servais, 2007). Grâce au modèle de transport-dispersion d’agents pathogènes, on peut 
comprendre et connaître les processus qui induisent des pics de contamination et agir en 
conséquence (Dorner et al., 2006). Cependant, un bon modèle de qualité de l’eau se doit de 
répertorier toutes les sources microbiennes, simuler leur survie et leur transport sur la terre 
comme dans l’eau (Jamieson et al., 2005). 
Bahadur et al. (2013) présentent une revue de littérature de la modélisation de la 
contamination dans l’eau. Ils révèlent notamment que les besoins en modélisation dans ce 
domaine se sont notamment accrus à la suite d’événements de pollution dans les océans (fuite de 
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radionucléides à Fukushima) et les eaux de surface (épanchement de pétrole brut dans la rivière 
Yellowstone). Le choix d’un modèle doit se faire notamment suivant la possibilité de son 
application au projet à l’étude : la disponibilité et le coût du logiciel, les limitations de 
l’ordinateur, les méthodes utilisées, les résultats produits et l’interface pour les utilisateurs. De 
plus, ils mettent en avant les différents paramètres techniques du projet à considérer pour 
sélectionner un modèle : 
- l’environnement : lac, rivière, estuaire, bassin versant 
- le degré d’analyse : modèles de dépistage (basique), modèles intermédiaires, modèles 
avancés 
- la disponibilité : domaine publique ou non 
- la variabilité temporelle : simulations statiques ou dynamiques 
- la résolution spatiale : 1D, 2D, 3D 
- les processus : débit, transport, ou le couplage des deux 
- les problèmes de qualité d’eau pouvant être abordés : chimique, biologique, nucléaire, 
sédimentaire 
- le support fourni : guide d’utilisation, formations 
Pour rendre ce choix opérationnel, il faut aussi s’assurer des données disponibles, du 
temps disponible pour les collecter ou encore du type de données pouvant être extrait sans 
difficulté. Enfin, le choix d’un modèle doit se baser sur l’expertise technique nécessaire pour le 
logiciel et des formations disponibles et requises.  
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Tableau 1.Comparaison des diverses fonctionnalités des modèles de contaminations de l'eau (Bahadur et al., 




Tableau 1.Comparaison des diverses fonctionnalités des modèles de contaminations de l'eau (Bahadur et al., 
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Souvent, un modèle est utilisé pour prédire les événements extrêmes ou critiques de 
déversements en milieu aquatique mais ce type de modélisation présente diverses limitations : les 
caractéristiques du site, les sources de contamination, le taux de rejet et de déposition des 
contaminants et les données (disponibilité, source et format des données) pour des événements 
extrêmes. 
Bien que plusieurs centaines de modèles soient actuellement disponibles, Bahadur et al. 
(2013) ont analysé près de 65 modèles pouvant répondre à la problématique d’un déversement 
toxique dans une rivière où sont présentes des prises d’eau en aval et les ont classé suivant les 
critères techniques présentés ci-haut.  
Aussi, plusieurs modèles de transport et survie des bactéries dans une source d’eau 
existent mais ne répondent pas à nos exigences comme la prise en compte de sources ponctuelles 
(Ferguson et al., 2003), le cadre d’un milieu urbain (Dorner et al., 2006) ou pour une rivière 
(McCorquodale et al., 2004; Hellweger and Masopust, 2008). Certains modèles de dispersion de 
contaminants (QUAL2E (Brown and Barnwell, 1987), QUAL2K (Chapra and Pelletier, 2003), 
WASP6 (Di Toro et al., 1983; Wool et al., 2001) ou IWA River Quality Model No.1 (Reichert et 
al., 2001)) ont été élaborés pour la dispersion de polluants dans l’eau mais requièrent un grand 
nombre de données pour une estimation fiable. D’autres modèles considèrent uniquement le 
mouvement des bactéries dans l’eau sans se soucier de leur transport ou des processus 
d’attachement (Foppen and Schijven, 2006).  
Le choix de la résolution spatiale est essentiel pour modéliser adéquatement le phénomène 
étudié tel que les rejets ponctuels. Les modèles 1D sont parmi les plus communs. Ils sont faciles 
d’utilisation mais ne sont généralement pas suffisants pour permettre une représentation spatiale 
suffisante. L’utilisation d’un modèle 2D est recommandée dans le cas d’un phénomène 
d’advection non négligeable et que la dispersion longitudinale n’est pas dominante (Ani et al., 
2009). La 2D permet aussi la géolocalisation de la concentration dans l’eau (Kim et al., 2009) en 
assumant que la colonne d’eau dans la 3eme dimension est complètement mélangée. Les modèles 
3D représentent le mieux l’ensemble des mouvements, variations et transformations dans les trois 
directions. Cependant, ils peuvent se révéler coûteux en temps de calcul.  
Les processus incorporés dans le modèle sont primordiaux pour comprendre les résultats 
produits. Certains modèles caractérisant le devenir de contamination sont basés sur les principes 
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théoriques de conservation universels  (Connolly et al., 1999; McCorquodale et al., 2004; Liu et 
al., 2006). Basés sur ces équations d’hydrodynamique et de dispersion dont les paramètres sont 
fonction du temps et de l’espace, le domaine de validité des lois reste très étendu et nécessite 
généralement un calage moindre. Ces modèles permettent de prendre en considération les 
modifications physiques du bassin. Cependant, ils demandent généralement une description fine 
des paramètres et un réseau dense de mesures, engendrant souvent un plus long temps de calcul. 
Le processus de calibration des paramètres peut être fastidieux et peut donner un résultat non 
satisfaisant pour l’étude d’un cas précis suivant les données présentes (Bahadur et al., 2013).   
La précision du modèle demandée dépend des besoins d’application. Les modèles les plus 
simples fonctionnent à l’aide d’un éventail limité de facteurs physiques et environnementaux. Les 
modèles les plus complexes prennent en considération les équations fondamentales à une échelle 
de temps et d’espace détaillée. Les modèles de base sont souvent empiriques et utilisent des 
méthodes analytiques pour décrire le transport des contaminants. Les modèles intermédiaires sont 
des modèles hybrides utilisant des équations fondamentales mais dont la résolution ne nécessite 
pas une rigueur mathématique approfondie. Les modèles avancés estiment la solution d’équations 
différentielles partielles qui décrivent les processus naturels. La discrétisation numérique des 
composantes d’espace et de temps présentes permettent d’approcher la solution. Diverses 
techniques de résolution ont été élaborées pour ces modèles: la différence finie, les éléments 
finis, le volume fini, les modèles harmoniques pour les marécages ou encore la méthode des 
caractéristiques (modèle eulérien-lagrangien) (Bahadur et al., 2013). 
La variabilité temporelle peut être statique ou dynamique. A l’état statique, le modèle 
mathématique de transport des contaminants utilise de façon temporaire des valeurs constantes 
pour les données entrantes et donne comme résultats des valeurs constantes de concentrations. 
Sous un état dynamique, la formulation mathématique décrit le comportement physique du 
système ou du processus en fonction du temps (Bahadur et al., 2013). 
D’après l’étude de Bahadur et al. (2013), les données semblent être l’un des facteurs de 
choix les plus limitants. Il faut donc vérifier le type de données nécessaires au logiciel, la 
disponibilité, leur format, la source et leur degré de précision. Les types de données utilisés 
peuvent varier d’un modèle à un autre. Ainsi, pour estimer la concentration en E. coli, Olyphant 
and Whitman (2004) considèrent le vent, la pluie, l’ensoleillement, les caractéristiques du lac, la 
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température de l’eau et la turbidité; Nevers and Whitman (2005), le vent, les vagues, la pluie, la 
végétation et la turbidité; Eleria and Vogel (2005), les pluies précédentes ainsi que les données 
hydrologiques et météorologiques du bassin versant. La disponibilité des données peut être 
limitée par le secteur étudié. Le degré de précision est aussi très important au regard du résultat 
escompté. Une donnée d’entrée imprécise ne permettra pas de produire des résultats précis. 
Enfin, malgré la revue de littérature approfondie de Bahadur et al. (2013), ils ne 
mentionnent pas les nombreux petits modèles régionaux qui tendent de répondre à une 
problématique similaire à l’épanchement de produit toxique en milieu aquatique en prenant en 
considération les caractéristiques propres à la région étudiée. 
Bien que l’idéal pour modéliser un phénomène soit d’avoir un nombre important de 
données précises, un modèle dynamique en trois dimensions du site et une expertise technique 
avancée, le choix d’un modèle est avant tout un compromis entre les données disponibles, le 
temps disponible, la capacité de calcul disponible et l’expertise du chercheur. 
 Changements climatiques 2.2
Pour modéliser les changements climatiques, divers scénarios d’émissions de gaz à effet 
de serre (GES) ont été élaborés par le Groupe d’experts intergouvernemental sur l’évolution du 
climat (GIEC) (IPCC, 2007). Les scénarios A1 (A1T, A1B et A1Fl) ont pour hypothèse une 
croissance rapide de l’économie et de la population mondiale jusqu’en 2050 puis d’une baisse 
suite à l’introduction de nouvelles technologies, dans une prospérité équitable et un 
développement fort des économies de région. Le scénario A2 est basé sur une non-redistribution 
des ressources naturelles, des technologies ou d’équilibre entre les pays riches et pauvres. Le 
scénario B1 suppose une introduction rapide de technologies propres et durables. Le scénario B2 
met l’emphase sur un monde plus durable économiquement, socialement et écologiquement par 
la préservation environnementale et l’égalité sociale. Suivant ces scénarios, la plus forte 
augmentation de gaz à effets de serre (GES) sera observable sous le scénario A2 d’ici 2100. Le 




Figure 1. Scénarios d’émissions de GES pour la période 2000-2100 (en l’absence de politiques climatiques 
additionnelles) et projections relatives aux températures en surface (Fisher et al., 2007) (image libre de droits). 
Les scénarios les plus utilisés sont A2 et B2. A2 s’appuie sur une régionalisation de la 
hausse des températures de 2,0°C à 5,4°C à l’échelle planétaire tandis que B2 projette une hausse 
globale de 1,4°C à 3,8°C (Fortin et al., 2007). 
 Échelle régionale : Québec et Régions des Grands Lacs 2.2.1
À l’échelle du Québec, plusieurs événements hydrologiquement importants ont eu lieu au 
cours des 30 dernières années comme les crues du Saguenay en 1996 ou la tempête de verglas de 
1998, soulevant la question des impacts des changements climatiques sur le cycle hydrique du 
Québec. De 1960 à 2005, le Ministère du Développement Durable, de l’Environnement des Parcs 
(MDDEP) ont relevé une hausse des températures annuelles moyennes de 0,5°C à 1,2°C de 1960 
à 2005. L’augmentation la plus notable se produit en hiver (3,7°C dans le sud du Québec et 6°C 
au nord). 
Parmi les prévisions, suivant les études menées grâce au consortium Ouranos (Allard et 
al., 2010; Larrivée et al., 2010), on s’attend à une hausse des températures sur l’année entière, 
entraînant le recul du couvert de glace en Arctique, la réduction du couvert neigeux en hiver, 
notamment dans les Maritimes, et la hausse du niveau des mers. L’hiver sera plus court, arrivant 
17 
` 
plus tardivement et se finissant hâtivement, réduisant le gel et augmentant la durée de l’été, du 
nombre de journées chaudes, prolongeant ainsi la saison des orages. 
Hydrologiquement, le cycle sera plus actif sous un climat plus chaud, i.e. la hausse du 
volume d’eau contenue dans l’air entrainera une hausse du nombre de précipitations ou une 
intensification du volume d’eau qui précipitera. Les changements climatiques attendus en 
Amérique du Nord n’entraineront pas forcément une hausse du nombre des précipitations mais 
plutôt une intensification de celles-ci (Coffey et al., 2010). L’augmentation des températures 
entraînera la hausse de la quantité d’eau contenue dans l’air, et donc le volume d’eau qui peut 
précipiter (Patz et al., 2008). En hiver, les pluies remplaceront la neige, augmentant le nombre de 
précipitations de l’ordre de 10% à 30% au sud du Québec et de 20% à 40 % au nord, tandis 
qu’une baisse des précipitations à l’été de l’ordre de -8% est attendue d’ici 2050 (Larrivée et al., 
2010).  
L’accroissement des pluies intenses à l’hiver auront pour effet une hausse des niveaux 
d’eaux et de fortes fluctuations pouvant engendrer des phénomènes de crues subites. Dans les 
cours d’eau, les changements climatiques entraîneront une hausse des débits en hiver et une 
diminution des débits en été. Les crues printanières seront hâtives, les périodes d’étiage et de 
sècheresse seront plus fréquentes et plus intenses. En été, les niveaux d’eau seront plus bas dans 
les rivières et les lacs (Patz et al., 2008). 
Plus précisément dans la région des Grands Lacs, l’étude des changements climatiques 
doit prendre en considération l’Oscillation Nord-Atlantique (NAO) qui adoucit les hivers dans 
l’est de l’Amérique du Nord et régule la variabilité des précipitations et des températures sur une 
base décennale. Les effets des changements climatiques pourraient alors être amplifiés par le 
dérèglement de ces phénomènes, augmentant significativement le nombre et l’intensité des 
événements météorologiques notamment en hiver et au printemps (Boyer et al., 2010a). Il est 
notamment attendu que les anomalies dans le cycle du NAO provoquerait un adoucissement des 
conditions climatiques en Amérique du Nord et un refroidissement en Europe. A l’hiver 2010, la 
combinaison du phénomène El Niño et la présence d’un NAO exceptionnellement très négatif (la 
circulation des vents provenant de l’ouest sur l’Europe est faible ou dirigée plus au sud) a 
provoqué un hiver particulièrement rude en Europe et chaud au Canada (Seager et al., 2010).   
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Durant les mois d’hiver, par la hausse des précipitations, les débits des cours d’eau vont 
augmenter. Pour les 90 années à venir, une réduction de l’écoulement moyen annuel, fortement 
liée à la hausse des températures, est attendu sur l’ensemble du bassin versant des Grands Lacs et 
du fleuve Saint-Laurent (Hodgkins and Dudley, 2006). 
 Échelle locale : sud du Québec et région métropolitaine 2.2.2
Quelques études sur les impacts climatiques dans la région métropolitaine ont été menées. 
Au lac Saint-François,  Verhaar et al. (2011) ont prévu une crue hâtive, une réduction des débits 
en été et une hausse des débits à la fin de l’étiage. Dans le bassin de la rivière Châteauguay, 
Mareuil et al. (2007) a mis en lumière, avec le modèle ECHAM4, une baisse de débit à l’été de 
12%. Dans les 25 prochaines années, la rivière Batiscan verra son débit de récurrence 2 ans en 
période de crue, être multiplié de 1,5 à 2 fois, la rivière Richelieu, de 1,5 à 4 fois et la rivière St-
François, de 1,7 à 2 fois (Verhaar et al., 2011). 
Plus généralement, selon l’étude menée par Ouranos dans le sud du Québec (Allard et al., 
2010), les températures vont augmenter dans une gamme de 2°C à 5°C en été et 2,5°C à 7°C en 
hiver. L’impact sur le cycle hydrologique fera en sorte que les précipitations en été vont varier de 
-10% à 15% et 0 à 45% en hiver d’ici 2080. En conséquence, suivant les travaux de Verhaar et al. 
(2011)  en période de crue, le débit de pointe augmentera de 250%. Les débits extrêmes seront 
plus intenses : pour une récurrence de 1 dans 20 ans, le niveau d’eau augmentera de l’ordre de 1,5 
à 3 m et un événement de récurrence 100 ans de 2 à 3,5 m.  
 Plus proche de notre site d’étude, la région de Montréal, sous un climat continental, a 
pour prévision une hausse de température de 1°C à 1,25°C d’ici 2050. Les bassins versants des 
cours d’eau sont grandement urbanisés et sensibles aux pressions de la croissance démographique 
et aux effets des changements climatiques (Vescovi et al., 2009). 
  Impacts des changements climatiques sur la qualité de l’eau 2.2.3
Actuellement, peu d’études ont tenté de caractériser spécifiquement les impacts des 
débordements d’eaux usées dans une source d’eau potable sous l’effet des changements 
climatiques. Mais divers ouvrages s’accordent à soulever que les changements climatiques auront 
un impact sur la qualité de l’eau. Celle-ci est liée à la quantité d’eau présente et aux sources de 
contaminations. La quantité d’eau présente est soumise à divers facteurs comme la hausse des 
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températures, la baisse des débits en période d’étiage ainsi que la hausse des débits en période de 
crue et l’arrivée plus hâtive du pic de crue.  
La hausse des températures en été va accroître la demande en eau dans une région 
fortement urbanisée (Rivard et al., 2003). L’évaporation accrue, notamment en période d’étiage, 
va présenter des problèmes sur les goûts, odeurs, turbidité et capacités de captation de l’eau 
(Fortin et al., 2007). Les changements de température dans l’air augmenteront la température 
dans l’eau. Le risque de présence d’algues indésirables, les changements dans la végétation ou la 
répartition des espèces invasives sont autant de risques énoncés dans l’étude qualitative des 
impacts de la variabilité climatique (Maddaus et al., 2010). Dans un contexte de contamination 
fécale, la hausse des températures va accroître la dégradation des bactéries. Cependant, à une 
échelle locale, ce facteur aura peu d’incidences face aux charges de contaminants 
accidentellement rejetées (Dorner et al., 2006).  
La réduction de la quantité d’eau en période d’étiage va réduire la capacité des cours 
d’eau à diluer les contaminants et la capacité de captage des usines de traitement (Carrière et al., 
2007; Solheinm et al., 2010). Cependant, les faibles vitesses de courants accroitront le 
phénomène de sédimentation des particules. La hausse des débits de pointe en période de fonte 
des neige va activer le charriage et la remise en suspension des sédiments et des particules 
attachées (Rivard et al., 2003; Boyer et al., 2010b). Par exemple, pour les rivières St- François et 
Batiscan, une hausse des débits en hiver due à l’augmentation des précipitations durant cette 
période va entraîner des hausses de 143% d’ici 2020 et 1693% d’ici 2050 dans la fréquence des 
événements de transport des sédiments (Boyer et al., 2010a; Verhaar et al., 2011). Les plus 
importantes fluctuations entre les débits de pointe et les débits d’étiage vont accroître l’érosion du 
rivage, favorisé par la réduction du couvert de glace, la hausse subite du niveau de l’eau et les 
modifications de cycles de gel et dégel (Larrivée et al., 2010). Cette érosion accroitra la remise en 
suspension des sédiments et la turbidité dans le cours d’eau. 
Alors que les changements de quantité d’eau sont fortement liés à l’hydrologie régionale 
(Pietroniro et al., 2007), les sources locales de contamination sont tout aussi indispensables à 
étudier dans le cadre de la protection de la qualité de l’eau (Surbeck et al., 2006). Dans notre 
domaine d’étude, les surverses d’égouts sont directement liées à l’apport d’un grand volume 
d’eau (pluies ou fonte des neiges) dans le bassin versant des trop-pleins (Madoux-Humery et al., 
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2013). Suivant l’étude menée par Mailhot et al. (2007), les changements climatiques entraîneront 
une hausse des précipitations, et donc, une hausse du nombre de surverses dont dépend la 
probabilité de débordement. En outre, l’imperméabilisation des surfaces due à l’urbanisation 
accroitra le volume total ruisselé. Cette augmentation de volume va excéder plus fréquemment la 
quantité d’eau pouvant être captée par les ouvrages d’égouts. Ainsi, les surverses d’égouts sans 
traitement préalable dans la rivière seront plus fréquentes si aucune intervention n’est faite 
(Hodgkins and Dudley, 2006). Dans la région des Grands Lacs, un risque accru de maladies 
d’origine hydrique sera présent si les changements climatiques provoquent une hausse du nombre 
de surverses (Patz et al., 2008).  
Delpla et al. (2009) ont regroupé les impacts des changements climatiques sur la qualité 
de l’eau (Tableau 2). Leur principale conclusion est que la qualité des eaux de surfaces (des 
ressources aux prises d’eau) va se dégrader puisqu’un nombre grandissant de situations risquées 
vis-à-vis de la santé humaine, sera présent, notamment durant des événements météorologiques 
extrêmes. D’autres conclusions sont tirées comme le manque d’informations sur la fréquence et 
le devenir des micropolluants en fonction des impacts des changements climatiques et de 
l’efficacité du traitement, ou, la présence de maladies d’origine hydrique fortement liées aux 
effets des changements climatiques qui est rarement étudiée dans les pays tempérées. De plus, ils 
mettent en exergue la nécessité accrue de campagnes de suivi de la qualité de l’eau et la 
construction d’outils de prédiction comme les modèles et les systèmes aidant à la décision dans le 
but de protéger la santé humaine. Cependant, ils n’abordent pas les différentes approches utilisées 
pour estimer ces impacts. Près de deux tiers des études sont des analyses de données 
expérimentales. Les autres sont majoritairement issues de modèles bâtis pour l’étude décrite. 
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Tableau 2. Impacts des changements climatiques (CC) sur la qualité de l'eau adapté de Delpla et al. (2009) 
Paramètres de la qualité de l’eau CC qui 
influencent 
sur la qualité  









pH Sècheresses Rivière (Van Vliet and Zwolsman, 
2008) 
Valeurs de pH plus élevées dans la 
Meuse. 
  Hausse de la 
température 
Lacs (Bates et al., 2008) Hausse du pH. 
  Précipitations Rivière (Prathumratana et al., 2008)  Corrélation négative (Mékong). 
  Oxygène 
dissous 
Sècheresses Rivières et 
lacs 
(Zwolsman and Van 
Bokhoven, 2007)  
Solubilité de l’oxygène dissous plus 
faible et concentration plus faible 
  Et Hausse de 
la température 
(Komatsu et al., 2007) (Van 
Vliet and Zwolsman, 2008) 




Sècheresses Rivière (Zwolsman and Van 
Bokhoven, 2007) (Van Vliet 
and Zwolsman, 2008) 
Réchauffement de la colonne d’eau. 
  Et Hausse de 
la température 
(Ducharne et al., 2007; Bates 
et al., 2008) 




(Sterk et al., 2013) Hausse de la température des eaux de 
surfaces. 
  Carbone organique 
dissous (COD) 






(Monteith et al., 2007) 
(Hejzlar et al., 2003; Evans et 
al., 2005) 
Hausse du COD (UK, Scandinavie, 
République Tchèque, Nord Est des 
USA et Canada). 
  (Clark et al., 2008) Augmentation du flux du COD durant 
les orages (Bassins (UK et Mékong)).   (Prathumratana et al., 2008)  




Sècheresses Rivière (Van Vliet and Zwolsman, 
2008) (Zwolsman and Van 
Bokhoven, 2007)  
Épanchements de sédiments durant la 









(Wilhelm and Adrian, 2008)  Hausse de la minéralisation et le 
relargage de  N, C et P depuis le sol. 
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Tableau 2. Impacts des changements climatiques (CC) sur la qualité de l'eau adapté de Delpla et al. (2009) (suite) 





Nutriments Hausse de la 
température 
  
Lacs (Wilhelm and Adrian, 
2008) (Jackson et al., 
2007) (Malmaeus et al., 
2006) (Komatsu et al., 
2007) (Petterson et al., 
2003) 
Relargage de sédiments et de nutriments et 
impulsions dans la zone euphotique. 
Forts changements dans la charge de 
nutriments en lacs peu profonds. 
Concentration en ammonium et phosphate 
élevés dans l’hypolimnion en période chaude. 





fjords et eaux 
souterraines 
(Kaste et al., 2006) 
(Arheimer et al., 2005) 
(Ducharne et al., 2007) 
(Zhu et al., 2005) 
(Wilby et al., 2006) 
(Weyhenmeyer, 2008) 
Hausse de la charge de N dans la rivière 
(Norvège) et de la charge en nitrate (rivière en 
UK et eaux souterraines de la Seine). Hausse 




Cours d’eau et 
lacs 
(Drewry et al., 2009) 
(Mooij et al., 2005) 
(Prathumratana et al., 
2008) 




Métaux  Sècheresse Bassin versant 
forestier 




   Rivière (Van Vliet and 
Zwolsman, 2008) 
(Zwolsman and Van 
Bokhoven, 2007) 
Hausse des charges de sélénium, baryum,  
mercure, zinc, cadmium, plomb et nickel 
Hausse de la 
température 
Lacs de hautes 
altitudes 
(Thies et al., 2007) Hausse de la fonte des neiges qui provoquent 
une hausse des micropolluants  
Précipitations 
intenses 
Cours d’eau (Rothwell et al., 2007)   Corrélations en COD et mouvements des 
métaux (UK) 
Hausse de la 
température et 
précipitations 
Cours d’eau (Pédrot et al., 2008)  Les acides humiques et fulviques mobilisent 
divers éléments (Bretagne) 
  (Olivie-Lauquet et al., 
2001)  
Libérations d’éléments coïncidant avec un 
déclin du potentiel redox et une augmentation 
de la teneur en COD 
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Tableau 2. Impacts des changements climatiques (CC) sur la qualité de l'eau adapté de Delpla et al. (2009) (suite) 













(Bloomfield et al., 
2006)  
Changements dans l’intensité des pluies et 
leur saisonnalité et la hausse des températures 
sont les principaux facteurs de changements 






Louchart, 2007)  




Cours d’eau (Probst et al., 2005)  Augmentation du flux des pesticides. 
Pharmaceuti-
ques 




(Massman et al., 2006) Recharge artificielle de l’étang. 
Changement dans les conditions d'oxydo-
réduction (conditions anaérobies), avec une 
augmentation de la température (Allemagne). 
Précipitations Cours d’eau (Lissemore et al., 2006) Corrélations entre les concentrations de COD 
et de pharmaceutiques dans l’eau 
(Oppel et al., 2004)  Les acides clofibrique et iopromide sont très 
mobiles et peuvent contaminer les eaux 














(Charron et al., 2004) 
(Curriero et al., 2001) 
La moitié des épidémies de maladies d'origine 
hydrique aux États-Unis au cours du dernier 
demi-siècle font suite à une période de 
précipitations extrêmes. 
(Hunter, 2003) 
(Pednekar et al., 2005) 
Près de 70% de la variabilité des coliformes 
est due à la variabilité saisonnière et 
interannuelle de la pluviométrie locale. 
(Hofstra, 2011) 
(Hofstra et al., 2013) 
Les concentrations en pathogènes vont 
augmenter. Nécessité d’analyses statistiques et 





Tableau 2. Impacts des changements climatiques (CC) sur la qualité de l'eau adapté de Delpla et al. (2009) (suite) 
Paramètres de la qualité de l’eau CC  Type de 
plans d’eau 
Références Commentaires 








(Sterk et al., 2013) Campylobacter : corrélation positive avec la 
température et la radiation solaire. 
Cryptosporidium : corrélation positive avec la 
température et la radiation solaire. 
Norovirus : corrélation positive avec la 
température 





(Dorner, 2004; Dorner 
et al., 2006) 
Corrélation entre hausse des précipitations et 
hausse de la concentration en pathogènes (E. 
coli, Cryptosporidium, Giardia et 
Campylobacter) 
Cyanobactéries Hausse de la 
température et 
précipitations 
Lacs (Arheimer et al., 2005) 
(Jöhnk et al., 2008) 
(Hunter, 2003) 
Les vagues de chaleur estivales stimulent le 
développement de proliférations de 
cyanobactéries (Pays-Bas et Suède). 
Cyanotoxines Hausse de la 
température 
Lacs (Brient et al., 2008) 
(Wiedner et al., 2007) 
Propagation de Cylindrospermopsis 
Raciborskii. Éclosions de microcystines 
durant les étés chauds. 
Poissons, algues vertes, 
diatomées 
Hausse de la 
température 
Eau douce (Daufresne et al., 2003) 
(Daufresne and Boët, 
2007) 
L’augmentation du taux d'absorption des 
polluants est due à une augmentation du taux 
métabolique et la diminution de solubilité de 
l'oxygène. Prédominance des espèces et des 
changements d'abondance. 
Autres Hausse de la 
température 
Sols (Sardans et al., 2008)  Augmentation l'activité enzymatique 
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Au regard des règlementations actuelles au Canada, on peut se rendre compte que celles-
ci restent plutôt vagues au  regard des impacts attendus des changements climatiques (Tableau 3). 
Tableau 3. Intégration des changements climatiques dans la protection des sources d’eau potable. 
Province/Pays Loi Référence Commentaires 
Canada Loi canadienne sur la 
protection de 
l'environnement (LCPE) 
(Canada, 1999) Des mesures possibles sont énoncées 
mais aucun chiffre et aucune loi précise 
n'a a été édictée 
Alberta Drinking water safety plan 
(DWSP) 
 (Alberta, 2014) Ce qui est pris en considération : 
source, traitement, stockage et 
distribution. Les changements futurs 
sont abordés suivant 3 points : le 
maintien du plan, les risques potentiels 
et la législation future ainsi que le 
changement de culture. 




Aucune mention d'adaptation aux 
changements climatiques dans la loi. 
Les plans de protection des sources est 
fait par régions. Dans la région de 
Toronto, on analyse les impacts 
climatiques via des modèles. 




L'adaptation aux changements 
climatiques est abordée uniquement 
dans les risques de vulnérabilité 
physiques pour le prélèvement de l'eau. 




Loi sur l'assainissement de 




Aucune mention d'adaptation aux 
changements climatiques.  
Aucune mention chiffrée, aucune action ou stratégie précise n’est actuellement imposée 
par les provinces en matière d’adaptation aux changements climatiques pour la protection des 
sources d’eau potables. Le développement d’une approche est nécessaire pour considérer les 
impacts des changements climatiques sur la qualité de l’eau. 
Avec l’appui de la revue de littérature, on peut observer que les impacts des débordements 
d’égouts sont largement qualifiés. Cependant, seule une caractérisation de ceux-ci peut permettre 





CHAPITRE 3 DÉMARCHE DE L’ENSEMBLE DU TRAVAIL  
Dans cette section, nous aborderons la démarche entreprise afin de mener à bien ce travail 
et qui recoupe les méthodologies des différents articles qui constituent les chapitres 4 à 6 de la 
thèse. 
 Objectifs 3.1
L’étude porte sur une rivière en milieu urbain soumise à des sources de contamination 
ponctuelles. L’objectif principal de ce travail est de caractériser les impacts des changements 
globaux (changements climatiques et urbanisation) sur la qualité des eaux potables de cette 
rivière dans un bassin versant au Québec à l’aide de la modélisation 2D et des données 
disponibles. Celui-ci pourrait se subdiviser en 3 objectifs : 1) la compréhension des enjeux 
actuels en termes de qualité d’eau par l’analyse de données, 2) la compréhension des phénomènes 
de contamination des prises d’eau grâce à la modélisation 2D et 3) l’estimation des impacts 
potentiels des changements globaux sur la qualité de l’eau suivant divers scénarios simulés. 
Finalement, nous avons tenté d’en extraire des recommandations pour améliorer les plans de 
protection futurs de la ressource. 
 Objectif 1 3.1.1
L’objectif 1 vise à estimer les enjeux actuels et futurs en termes de qualité d’eau dans la 
portion de rivière étudiée. Il a notamment été abordé dans le chapitre 4. Nous avons traité, tout 
d’abord, la problématique de la quantité d’eau disponible en estimant les impacts régionaux des 
changements climatiques sur l’hydrologie de la rivière. Ensuite, nous avons analysé et déterminé 
les tendances historiques en termes de qualité d’eau et de dilution dans la rivière. Enfin, nous 
avons abordé la problématique de la dilution dans un climat futur. 
 Objectif 2 3.1.2
L’objectif 2 vise à comprendre les phénomènes de contamination par l’E. coli des prises 
d’eau en aval soumises aux déversements d’égouts combinés non traités en amont. Il a 
notamment été approfondi dans le chapitre 5. Une analyse détaillée sur les données de surverses 
disponibles a été menée pour trois ouvrages spécifiques. Les données de concentrations rejetées 
ont alors été extrapolées à l’ensemble des ouvrages de surverses non échantillonnés. A partir de 
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cette analyse, nous avons pu calibrer pour notre étude un modèle de transport-dispersion basé sur 
le modèle construit par le CEHQ pour notre rivière en temps de crue. Le modèle a été calibré 
suivant divers événements hydrodynamiques et de surverses d’égouts. Nous avons donc pu 
mettre en avant les phénomènes d’accumulation des panaches aux prises d’eau de concentrations 
rejetées. 
 Objectif 3 3.1.3
L’objectif 3 vise à caractériser, par divers scénarios, les impacts des changements globaux 
sur la concentration en E. coli aux prises d’eau, suivant les changements attendus d’ici 2070. Il a 
notamment été abordé dans le chapitre 6. Nous avons établi divers scénarios de surverses, suivant 
divers débits (fort ou faible), prenant en considération ou non les changements globaux attendus. 
En se basant sur le modèle calibré et validé, calé pour l’objectif 2, nous avons analysé les 
résultats de concentrations ainsi obtenus aux prises d’eau pour émettre des recommandations 
pour la protection de l’eau. 
 Hypothèses de recherche 3.1.4
Le tableau ci-dessous présente les hypothèses de recherche et leurs originalités dans le 
travail présenté. 
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Tableau 4. Hypothèses de recherche 
Objectifs spécifiques Hypothèses Originalité 
1. Estimer les enjeux 
actuels et futurs en 
termes de qualité d’eau 
dans la portion de rivière 
étudiée 
1. Le risque de présence de concentrations 
élevées en E. coli aux prises d’eau est présent 
durant l’étiage et la fonte des neiges.  
 
1. Il est admis que la période d’étiage est vulnérable pour les 
prises d’eau. Cependant, pour la production de l’eau potable, la 
température de l’eau brute est aussi une variable importante dans 
le traitement. Une température basse ralentit l’efficacité de la 
potabilisation et des concentrations élevées durant une période 
froide pourraient représenter un risque accru. Ainsi, l’apport de 
fortes concentrations en période de crue présente un risque non 
négligeable dans le cadre de la potabilisation. 
2. En climat futur, les débits seront plus forts en 
crue et les pics de crue se produiront plus tôt. En 
étiage, les débits faibles seront plus critiques et 
la capacité de dilution du cours d’eau sera plus 
faible. 
2. Aucune étude ne montre à ce jour quantitativement l’impact du 
changement d’hydraulicité sur la dilution des E. coli dans l’eau. 
2. Comprendre les 
phénomènes de 
contamination par l’E. 
coli des prises d’eau en 
aval soumises aux 
déversements d’égouts 
combinés non traités en 
amont. 
3. Les concentrations extrêmes en E. coli ne 
sont pas liées forcément à un grand nombre de 
surverses mais un grand nombre de surverses 
peut induire une forte concentration. 
3. Actuellement, les plans d’action se concentrent sur les trop-
pleins qui débordent le plus souvent. Cependant, ce ne sont pas 
ceux qui présentent forcément le plus de risques pour les prises 
d’eau en aval. 
4. La position et la charge se déversant du trop-
plein sont les facteurs déterminants pour les 
concentrations extrêmes reçues aux prises d’eau. 
4. Actuellement, l’emphase des plans de protection est mise sur 
les trop-pleins qui débordent fréquemment, et non sur les trop-
pleins ayant une concentration élevée rejetée. 
5. Les crues augmentent la concentration reçue 
aux prises d’eau par les processus de dispersion 
des rejets en rives vers celles-ci. 
5. Dans le domaine de la qualité de l’eau, il est admis qu’un grand 
volume d’eau diluera plus efficacement une charge donnée de 
contaminants. La règlementation canadienne n’impose 
actuellement aucune restriction de rejets en période de crue. 
3. Caractériser, par 
divers scénarios, les 
impacts des 
changements globaux 
sur la concentration en 
E. coli aux prises d’eau, 
suivant les changements 
attendus d’ici 2070 
6. L’utilisation de la concentration moyenne 
annuelle sur des concentrations en E. coli 
hebdomadaires est insuffisante pour pallier aux 
risques de contaminations.  
6. Les relevés de concentration à l’eau brute des prises d’eau ne 
sont pas faits forcément à la suite d’un déversement important.  
7. L’urbanisation est l’un des enjeux majeurs de 
la qualité de l’eau brute en milieu urbain. Les 
changements d’hydraulicité dus aux 
changements climatiques auront peu d’impacts. 
7. La règlementation actuelle impose des restrictions sur la 
fréquence des surverses et non sur la charge (fonction de la 
population) pouvant être déversée. Les études abordent 
actuellement la dégradation de l’eau de façon qualitative face aux 
changements climatiques. Peu d’études de caractérisation existent. 
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 Site 3.2
La rivière étudiée (Figure 2 dans le Chapitre 4) est située dans le sud du Québec dans la 
région métropolitaine. Cette rivière est le principal effluent d’un lac dont l’affluent est fortement 
contrôlé par des barrages hydroélectriques ou d’irrigation. Le bassin versant est fortement 
urbanisé, notamment en rives et est l’un des plus grand de l’Est du Canada (Benyahya et al., 
2009). La partie étudiée de cette rivière est longue de 20 km. 
Cette rivière est une source d’eau majeure qui dessert près de 400 000 personnes. Trois 
prises d’eau sont présentes le long de la rivière. La prise le plus en amont n’est pas sous 
l’influence des rejets au sein de cette rivière, bien qu’elle puisse être sous l’influence de la 
pollution entrante dans la rivière. Près de 70% du territoire au nord se situe en milieu urbain  et 
90% pour le territoire sud. Les deux prises d’eau plus en aval sont respectivement sous 
l’influence de 53 et de 90 trop-pleins respectivement. Cette rivière présente plusieurs secteurs 
d’intérêt faunique. La mauvaise qualité de l’eau en plusieurs endroits limite son usage aux 
activités récréatives. La demande en eau dans ce secteur est en hausse suite à la croissance 
démographique. Les trois prises d’eau et les ouvrages de surverses se situent en amont d’un 
barrage hydroélectrique et la section étudiée est exempt de tout obstacle. 
Cette rivière est sous l’influence de rejets d’eaux usées non traitées. Plus de 180 ouvrages 
de surverses sont présents en bordure de cette rivière, dont 90 sur la section étudiée. Les 
surverses d’égouts unitaires sont les principales sources de contaminants pathogènes (Mailhot et 
al., 2007) dans notre rivière. Lorsqu’un grand volume d’eau ruisselle dans le bassin versant (suite 
à une pluie ou une fonte de neige), des pics de concentration en bactéries fécales sont présents à 
l’eau brute des usines de potabilisation.  
La capacité des usines de traitement d’eau potable à répondre aux concentrations extrêmes 
pouvant survenir suite à l’intensification des événements de surverses est liée aux changements 
climatiques. Bien que les installations présentes répondent aux normes, l’impact d’une 
modification de débits ou d’intensification de la contamination n’a jamais été évalué. Bien 
qu’une meilleure gestion des surverses et du drainage peuvent minimiser ces impacts (Semadeni-
Davies et al., 2008), dans la région étudiée, plusieurs événements d’étiage critiques sont 
survenus, empêchant l’approvisionnement en eau de plusieurs villes par un manque de dilution 
des contaminants dans un niveau d’eau faible (CEHQ, 2005; CEHQ, 2010). 
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Pour ce travail, nous avons choisi cette rivière car la seule source de contamination est 
issue de surverses d’égouts non traitées et que ce système a déjà été échantillonné et analysé par 
Autixier et al. (2014); Madoux-Humery et al. (2014).  
 Données expérimentales et analyses 3.3
Afin de modéliser au mieux notre système, nous avons analysé l’ensemble des données 
nécessaires à notre étude. Les logiciels Statistica Version 11 (Statsoft, Dell, Tulsa, OK)  et Excel 
2010 (Microsoft, Redmond, WA) ont été utilisés pour traiter les données. 
 Surverses 3.3.1
Une analyse approfondie de ces données a été menée dans l’article présenté dans le 
Chapitre 4. Les données ont été récoltées par le programme de Suivi des ouvrages municipaux 
d’assainissement des eaux (SOMAE, 2013). La manière dont sont collectées ces données a été 
expliquée en détail dans la section « Overflows » dans le Chapitre 5. Il existe trois façons 
effectives de relever les surverses : les repères, les enregistreurs en continu et les enregistreurs 
automatiques (Mailhot et Talbot, 2014). Sur la section étudiée, chaque système est utilisé en 
proportion égale (31% à 35,7%). Pour les repères et les enregistreurs en continu, ceux-ci sont 
relevés sur une base hebdomadaire. Si une surverse survient dans un laps de temps de 7 jours, la 
date exacte n’est pas connue mais sera compilée le jour de la relève des données. Aussi, s’il 
survient plus d’une surverse en 7 jours, celles-ci seront comptabilisées comme un événement, le 
jour de la collecte. Seuls les enregistreurs automatiques permettent de connaitre la date exacte de 
la surverse. Cependant, les données sont relevées sur une durée de 24h pouvant commencer à 
partir de n’importe quelle heure de la journée, laissant une incertitude de 24h. Les repères ont été 
relevés en moyenne près de 2 fois par semaine, les enregistreurs en continu, plus de 5 fois et les 
enregistreurs en continu plus de 6 fois par semaine. 
Près de 90 ouvrages de surverses sont présents sur l’ensemble de la section étudiée dont 
42 ont été actifs entre 2009 et 2012. Les surverses surviennent lors d’une arrivée importante 
d’eau sur le bassin imperméable des municipalités que les systèmes d’égouts ne peuvent évacuer 
vers les usines de traitement d’eaux usées. Les eaux de ruissellement se mêlent alors aux eaux 
usées non traitées et se déversent dans la rivière sans traitement préalable, contaminant la source 
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d’eau potable. En moyenne, il est survenu 160 événements de surverses par an entre 2007 et 2012 
avec en moyenne plus de 5 ouvrages de surverses par événement. 
Cette caractérisation des ouvrages de surverses faite aux Chapitres 4 et 5 est importante 
pour comprendre le phénomène de contamination de l’eau brute suivant les données disponibles 
et les processus de dispersion. Cette analyse nous a permis de bâtir des scénarios de rejets pour le 
Chapitre 6. 
 Concentrations 3.3.2
Les concentrations d’E. coli ont été relevées en plusieurs endroits par diverses institutions. 
Le MDDEP nous a fourni des données pour quatre stations le long de la rivière étudiée entre 
2002 et 2008 (MDDEP, 2014a). Des données en rives ont été relevées par la municipalité de la 
rive sud entre 2000 et 2008. Cependant, aucune de ces données n’ont été prises dans une fenêtre 
de trois jours après des surverses enregistrées. Seules les données aux prises d’eau et celles 
résultant de projets menés par notre équipe ont été utilisées dans ce travail. 
Tout d’abord, nous avons collecté les données issues des trois prises d’eau présentes sur 
les rives de la section étudiée. La concentration en E. coli a été quantifiée suivant la méthode de 
filtration sur membrane similaires aux méthodes 9221 et 9222 de l’APHA (APHA, 1998; 
MDDEP, 2009). Celles-ci ont été globalement réalisées sur une base hebdomadaire de 2004 à 
2012. Pour la prise d’eau la plus en amont, certaines données sont manquantes sur plusieurs 
semaines (notamment en hiver). Il y a 237 données disponibles pour cette prise d’eau tandis que 
les autres prises d’eau ont respectivement, entre 2002 et 2012, 701 et 946 données.  
L’analyse des concentrations aux prises d’eau nous a permis de connaitre les tendances en 
termes de contamination (Chapitre 4) et d’en évaluer les risques futurs. Grâce à ces données, nous 
avons pu calibrer notre modèle (Chapitre 5) et en sortir des prévisions sous divers scénarios 
(Chapitre 6). 
Pour les surverses, Madoux-Humery et al. (2013) a échantillonné trois ouvrages de 
surverses pour neuf campagnes durant la fonte des neiges et en étiage. La procédure utilisée est 
décrite en détails dans le Chapitre 5 et dans l’article de Madoux-Humery et al. (2013). Ces 
échantillonnages nous ont permis d’estimer la concentration relâchée par chaque ouvrage de 
surverses suivant la population desservie tel que présentée dans le Chapitre 5. 
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Ainsi, l’occurrence des surverses (section précédente) n’est pas suffisante pour prédire 
l’impact des rejets sur les prises d’eau. L’échantillonnage des charges et concentrations qui se 
déverse à chaque trop-plein est important pour calibrer notre modèle et étudier le panache de 
dispersion (Chapitre 5). 
 Population 3.3.3
Une analyse des données démographiques en rives a été élaborée dans l’article présenté 
dans le Chapitre 4. De 2001 à 2011, la population a augmenté de 15% sur la rive nord (de 
159 033 à 182 135) et 13% sur la rive sud (de 202 889 à 213 398) (Canada, 2011). Cette analyse 
nous permet de de comprendre les facteurs pouvant accroître la contamination (Chapitre 4). 
La concentration déversée par personne a été estimée à partir des échantillons faits sur 
trois ouvrages (section 3.3.2). Puis connaissant la population desservie par chaque trop-plein, 
nous avons pu estimer la concentration déversée par ceux-ci et calibrer notre modèle (Chapitre 5). 
L’analyse de l’évolution de la population, nous a permis de bâtir des scénarios de rejets (Chapitre 
6). 
 Débits actuels et futurs 3.3.4
Les données de débits ont été collectées auprès du gouvernement du Québec qui opère 
une station de jaugeage dans la section étudiée depuis 1922 (MDDEP, 2014b). Une étude 
d’analyse fréquentielle sur les inondations a déjà été faite par le Centre d’expertise hydrique du 
Québec (CEHQ, 2006) en climat actuel. Le débit moyen de la rivière est de 1095 m
3
/s de 1922 à 
2013, le débit minimum historique observé est de 382 m
3
/s et le maximum 3680 m
3
/s. La notion 
de changements climatiques sera introduite dans notre modèle comme des changements dans les 
débits. Les débits futurs nous ont été fournis par l’étude de Huaringa-Alvarez et al. (2014). Nous 
avons mené des études d’analyses fréquentielles en étiage et en crue, en climats actuel et futur. 
Afin de comparer les études menées en climat actuel et futur, les périodes étudiées sont 1972-
2000 et 2042-2070. Les analyses faites sont présentées dans les chapitres 4 et 5. 
L’analyse de ces débits simulés nous a permis de mettre en exergue les grandes tendances 
sur les changements d’hydraulicités en climat futur (Chapitre 4). Grâce à des analyses 
fréquentielles, nous avons utilisé ces données pour bâtir les scénarios de changements 
d’hydraulicités (Chapitre 6). 
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 Application du modèle 3.4
Nous avons basé notre étude sur le modèle Hydrosim via Modeleur et couplé au module 
Dispersim, développé par l’INRS (Heniche et al., 1999; Secretan et al., 2000a; Secretan et al., 
2000b). Ce logiciel, recommandé dans le cadre de ce travail par le consortium Ouranos, est 
couramment utilisé au Québec, notamment, pour l’étude des plaines inondables (CEHQ, 2006). 
 Hydrosim 3.4.1
Hydrosim est un logiciel de modélisation 2D qui combine des données géoréférencées aux 
caractéristiques hydrauliques pour résoudre les équations de Saint-Venant bidimensionnelles 
(Heniche et al., 1999). Pour modéliser la rivière, ce logiciel, via l’interface Modeleur, a besoin 
des données de terrain, des débits, des niveaux d’eau, des coefficients de rugosité et des 
conditions de frontières. Les équations hydrodynamiques sont résolues par éléments finis, par la 
méthode GMRES (Leclerc et al., 1996). Ces équations de conservation de la masse et de la 
quantité de mouvement sont exprimées en fonction du débit spécifique (q) et du niveau de l’eau 
h. 
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x,y : les composants cartésiens; t (s): le temps; p : la porosité;  
g (m/s
2
): l’accélération gravitationnelle; c (m/s): la célérité d’onde (𝑐 =  √𝑔𝐻);  
ρ (kg/m3): la densité de l’eau; H (m): la profondeur de l’eau (𝐻 = ℎ − 𝑧𝑓);  
h (m): le niveau de l’eau par rapport à un plan de référence;  
zf  (m): la hauteur du fond par rapport à un plan de référence;  
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fc : le facteur de Coriolis (doit être pris en considération dans le cas de grands lacs, de 
large rivières et estuaires);  
τx (τxx, τxy) et τy (τyx, τyy) (Pa): composantes de contrainte sur un plan horizontal qui sont la 
combinaison des contraintes moléculaires et de Reynolds;  
τSx et τ
S
y (Pa): composants des contraintes de surface agissant sur la surface mouillée 
seulement. Ces contraintes sont la résultante du produit entre un coefficient de friction et la forme 
quadratique de la vitesse du vent décrite par Wu (Shanahan and Harleman, 1982). 
τBx et τ
B



















|𝑞|𝑞𝑦 où n est le coefficient de Manning, 
variant généralement entre 0,02 (sable) à 0,05 (rochers). 
Le calage de ce modèle hydrodynamique s’effectue avant tout en variant le coefficient de 
Manning sur les sous-sections du domaine étudié. Une description plus précise est présentée dans 
le Chapitre 5 et dans les études suivantes : (Bédard, 1997; Heniche et al., 1999; Heniche et al., 
2000a; Secretan et al., 2000b).  
Le domaine de simulation s’étend des entrées de la rivière au 1er barrage présent sur la 
rivière. Il englobe le cours d’eau et une distance moyenne de 200 m entre les rives et les 
frontières du domaine. Un maillage de près de 150 000 points a été appliqué sur le domaine et est 
formé d’éléments triangulaires à 6 nœuds (sommets et milieux des arêtes). 
Pour faciliter l’utilisation de ce modèle, nous avons posé les hypothèses suivantes : 
- La bathymétrie est inchangée depuis 2001. 
- La somme des débits entrants est égale au débit sortant. 
- Les précipitations locales ne changent pas de manière significative les débits de la 
rivière du fait des grands débits transigeant dans le canal. 
La 1
ère
 hypothèse pourrait avoir des incidences sur les courants simulés et la 
vraisemblance du résultat hydrodynamique. La 2
nde
 hypothèse est utilisée comme condition aux 
frontières et sa validité pour les résultats sera limitée par le fait que la plage d’erreur maximale 
acceptée dans ce travail est de ±10% pour les débits et ±10 cm pour les niveaux d’eau, tel que fait 
par le CEHQ (2006) dans son étude. La 3
eme
 hypothèse a pour effet de ne pas prendre en 
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considération les débits latéraux entrants dans la rivière. L’erreur produite par cette hypothèse a 
été estimée à un maximum de 10% du débit total aux vues des sources connues de débits 
latéraux. 
Hydrosim est le logiciel qui sera utilisé en tant que modèle 2D pour l’hydrodynamique de 
la rivière étudiée. Il est calibré en crue (CEHQ, 2006) et sera calibré en étiage par 5 campagnes 
de mesures (Chapitre 5). Ce modèle sera utilisé pour les simulations des débits des événements 
de rejets de calibration et de validation (Chapitre 5) et des scénarios (Chapitre 6). 
 Dispersim 3.4.2
Dispersim est un logiciel qui, couplé à Hydrosim, permet la modélisation des processus de 
dispersion suivant le comportement hydrodynamique de la rivière. Il est basé sur l’équation 
scalaire de transport-dispersion sous sa forme non-conservative (Padilla et al., 1997).  
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3
) : concentration et variable d’état;  
H(m) : profondeur ;  
u,v (m/s) : composantes horizontale de vitesse en x et y respectivement;  
Dij (m
2
/s) : composantes du tenseur de dispersion;  
Q (m
3




) : concentration injectée. 
 
Le tenseur symétrique (Dxy=Dyx) est bâti à partir des diffusivités moléculaire Dm, de fond 
Df et horizontale, Dh. Selon Fisher et al. (1979), la diffusivité de fond s’exprime ainsi : 
𝐷𝑓 = 𝐾𝑢
∗𝐻 
K : constante variant entre 0,135 et 0,17 ;  




Selon le principe de longueur de mélange, la diffusivité horizontale s’exprime ainsi : 
Équation 3. Diffusivité horizontale 



















β : constante de calibration ; lm(m) : longueur de mélange 
En pratique, u* et Dh sont évaluées par Hydrosim. Les composantes du tenseur de 
dispersion sont alors déterminées ainsi : 
Équation 4. Équations décrivant le tenseur de dispersion 
𝐷𝑥𝑥 = 𝐷𝐿 cos
2 𝜃 + 𝐷𝑇 sin
2  𝜃 , 𝐷𝑦𝑦 = 𝐷𝐿 sin
2 𝜃 + 𝐷𝑇 cos
2  𝜃 
 et 𝐷𝑥𝑦 = 𝐷𝑦𝑥 = (𝐷𝐿 − 𝐷𝑇) cos 𝜃 . sin 𝜃 
DL (m
2
/s) : diffusivité longitudinale ;  
DT (m
2
/s) : diffusivité transversale ;  
θ : direction du vecteur vitesse. 
 
Les diffusivités transversales sont données par : 
Équation 5. Diffusivités longitudinale et transversale 
𝐷𝑇 =  𝛽𝑓 . 𝐷𝑓 + 𝛽ℎ. 𝐷ℎ + 𝐷𝑚  et 𝐷𝐿 =  𝛽𝐿(𝛽𝑓 . 𝐷𝑓 + 𝛽ℎ. 𝐷ℎ) + 𝐷𝑚 
βf: coefficient de pondération de Df ;  
βh : coefficient de pondération de Dh ;  
βL : coefficient de pondération de DL. 
Les coefficients βf, βh, βL et Dm sont les paramètres de calage. 
Il existe 6 types d’éléments finis spécialisés dans DISPERSIM : CCN, pour les 
contaminants conservatifs; CLF pour les coliformes fécaux; DBO, pour l’oxygène dissous; MES, 
pour les matières solides en suspension; MET, pour les métaux lourds et TOX, pour les toxiques 
organiques. Pour notre étude et suivant les données à notre disposition, nous avons utilisé les 
éléments CCN et CLF qui diffèrent par l’ajout d’un coefficient de dégradation pour une réaction 
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de cinétique de 1
er
 ordre pour l’élément CLF. Ils ont tous deux en commun des coefficients de 
pondération des différentes diffusivités exploitées dans le modèle (βf, βh, βL et Dm). Aucun des 
deux ne prend spécifiquement en considération les processus de sédimentation et la remise en 
suspension. La remise en suspension est inconnue pour le système étudié mais elle est 
probablement peu importante vu qu’il y a une faible variation du débit durant les événements de 
surverses. 
Dans le cadre de notre étude, comme expliqué au Chapitre 5, vus les oscillations parasites 
négatives et que la calibration du coefficient de dégradation nous menait à une valeur très faible 
(10
-6
) et irréaliste de celui-ci, nous avons fait le choix de poursuivre en considérant la bactérie 
comme un contaminant conservatif. Sur la relative courte distance étudiée, le temps de transit 
étant limité à quelques heures, cette hypothèse aura relativement peu d’incidences sur les 
résultats escomptés (même ordre de grandeur de concentration retrouvées aux prises d’eau 
puisque l’erreur maximale estimée est de 16% (taux de dégradation de 0,011 d-1)). 
Le Chapitre 5 présente le modèle et son utilisation pour ce site plus en détails, tout comme 
les travaux menés par l’INRS (Bédard, 1997; Heniche et al., 2000b; Secretan et al., 2000a). 
Les hypothèses suivantes ont été utilisées : 
- Le mélange sur la colonne verticale d’eau est supposé homogène. 
- L’injection de contaminants dans l’eau est simulée par une condition de Dirichlet 
(injection d’une concentration en un point donné du maillage) et la concentration 
utilisée est celle estimée pour l’ouvrage de surverses (Chapitre 5). 
- Sur une frontière fermée, une condition de Neuman a été appliquée. 













) 𝑛𝑦 = 0  
n (nx,ny) : normale extérieure au domaine. 
 
- Sur une frontière de sortie, la concentration C* à l’extérieur du domaine est identique 
à celle à l’intérieur comme suit :  
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- Sur la longueur de la partie de la rivière étudiée, l’E. coli est considéré comme un 
contaminant conservatif (élément CCN utilisé) i.e. aucune dégradation n’entre en jeu. 
Lors du calage, une erreur maximale de 1 log est tolérée (Autixier et al., 2014).  De plus, 
vu les données disponibles et le modèle utilisé, les résultats de Dispersim représentent l’état à 
l’équilibre de l’injection d’une ou plusieurs concentrations ponctuelles. La vision du résultat est 
donc statique puisqu’aucune durée d’épanchement n’est disponible et que les paramètres à caler 
ne prennent pas en considération le temps. La calibration du modèle a été développée dans le 
Chapitre 5 par plusieurs événements de calibration (6) et validation (10) et son utilisation pour la 
caractérisation des impacts globaux a été présentée dans le Chapitre 6. 
 Scénarios de débordements et changements globaux 3.5
Pour prédire les impacts des changements globaux, nous avons élaboré des scénarios en 
climats actuels et futurs en périodes de crue et d’étiage, incluant une hausse de la population, sur 
la base d’aucun changement apporté aux infrastructures (Chapitre 6). Dans le cadre de l’impact 
des changements globaux sur la qualité de l’eau, l’hypothèse d’une progression constante de la 
population d’ici 2070 a été émise lors de l’élaboration des scénarios. 
En climat actuel, nous avons bâti des scénarios avec des débits de récurrence 2 ans, 20 ans 
et 100 ans avec le déversement de 5%, 10%, 25% et 50% des ouvrages de surverses qui ont la 
plus haute fréquence de surverses et des ouvrages de surverses ayant les plus fortes 
concentrations estimées, en crue et en étiage. Nous avons élaboré des scénarios de façon similaire 
en climat futur, incluant ou non l’évolution de la population. De cette manière, nous tentons de 
mettre en avant si l’impact d’un rejet sera plus ou moins accentué par divers facteurs comme sa 




Le tableau ci-dessous permet de comprendre comment est bâti ce travail. Chacun des 
chapitres suivants répond à l’un des objectifs présentés ci-dessus. Pour chacun des objectifs, 
chacune des données utilisées pour y répondre a été identifiée. 
Tableau 5. Synthèse du développement du travail. *Résultats des simulations. 
  Chapitre 4 Chapitre 5 Chapitre 6 
Objectifs 1 2 3 





Site X X X 
Surverses X X X 
Concentrations aux prises d'eau X X X* 
Concentrations aux trop-pleins   X X 
Population X X X 
Débits actuels X X X 
Débits futurs X   X 
Hydrosim   X X 
Dispersim   X X 
Scénarios     X 
 
Le tableau suivant fait état de l’ensemble des hypothèses utilisées pour atteindre les objectifs. 
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Tableau 6. Liste des hypothèses utilisées pour l'atteinte des objectifs. 
Éléments Hypothèses Justification 
Hydrodynamique La bathymétrie est inchangée depuis 2001. Aucune autre donnée disponible. 
  La somme des débits entrants est égale au débit sortant. Aucun débit latéral important identifié. De plus, les débits 
issus des trop-pleins sont relativement insignifiants (au 
maximum 5,8% du débit suivant les données disponibles) 
  Les précipitations locales ne changent pas de manière 
significative les débits de la rivière du fait des grands 
débits transigeant dans le canal. 
Aucune autre donnée disponible. 
  On ne prend pas en considération les embâcles. Aucune autre donnée disponible. 
 Le débit de la rivière modélisée est contrôlé par le débit 
de la rivière des Outaouais 
La rivière étudiée est le principal effluent de la rivière des 
Outaouais. 
Dispersion  Le mélange sur la colonne verticale d’eau est supposé 
homogène. 
Aucune donnée sur la colonne verticale disponible. 
  L’injection de contaminants dans l’eau est simulée par 
une condition de Dirichlet (injection d’une concentration 
en un point donné du maillage) et la concentration utilisée 
est celle estimée pour l’ouvrage de surverses 
Aucune donnée de durée ou de volume disponible. 
Aucune donnée de concentration précise pour tous les 
ouvrages de surverses. 
  Sur une frontière fermée, une condition de Neuman a été 
appliquée 
Hypothèse du modèle utilisée 
  Sur une frontière de sortie, la concentration C* à 
l’extérieur du domaine est identique à celle à l’intérieur  
Hypothèse du modèle utilisée 
  Sur la longueur de la partie de la rivière étudiée, l’E. coli 
est considéré comme un contaminant conservatif 
(élément CCN utilisé) i.e. aucune dégradation n’entre en 
jeu. 
On considère que le temps de séjour est trop court pour 
permettre une action importante de la dégradation. 
  Une erreur maximale de 1 log est tolérée. Considérant l'ensemble des incertitudes et limitations du 
modèle et des données et en se basant sur les travaux 
d’Autixier et al.  (2014) 
Contamination E. coli est un indicateur de contamination fécale en 
milieu urbain. 
(Lalancette et al., 2014) 
  La contamination provient uniquement des surverses 
d'égouts. 





Tableau 6. Liste des hypothèses utilisées pour l'atteinte des objectifs (suite) 
 Contamination (suite) La concentration rejetée par les ouvrages de surverses est 
liée à la population desservie. 
Le lieu d'étude est dans une région fortement urbanisée, le 
volume d'eau pouvant transiger dans les ouvrages de 
surverses est limité mais les charges présentes sont liées à 
la population desservie. 
  Les surverses surviennent à la date où elles ont été 
enregistrées. 
Aucune autre donnée disponible. 
  Les concentrations de calage et de validation reçues aux 
prises d'eau ont été prises jusqu'à 48h après le rejet. Leurs 
valeurs ont été ajustées considérant une dégradation 





Les dates de rejets et de concentrations ne correspondent 
pas forcément. 
  Aucun changement de fréquence de rejets en climat futur. Aucune indication contraire. 
Modèle rivière  Les coefficients de rugosité sont identiques en crue et en 
étiage. 
Les débits d'étiage sont relativement importants, le calage 
est donc vraisemblablement similaire. 
  Les maillages hydrodynamiques et de dispersion sont 
identiques. 
Le raffinement des maillages est déjà maximal aux points 
d'injections. Aussi un raffinement plus grand peut 
accroitre le temps de calcul de façon importante. 
Scénarios Pour la création des scénarios, les pourcentages de rejets 
sont de 5%, 10% 25% et 50%. 
Au maximum 50% des ouvrages actifs ont débordé en 
simultané entre 2009 et 2012. 
  Les débits de simulation choisis sont de récurrence 2 ans, 
20 ans et 100 ans. 
Ce sont ceux utilisés lors de l'étude des plaines inondables 
Changements globaux Aucun changement ne sera apporté ni aux 
règlementations, ni aux infrastructures. 
Aucune indication contraire. 
  Une progression constante de la population jusqu'en 2070 
(15% aux 10 ans pour la rive nord, 13% pour la rive sud)  
Cette hypothèse est formulée pour quantifier les impacts 
de la hausse des concentrations. 
 Le scénario A2 est basé sur une non-redistribution des 
ressources naturelles, des technologies ou d’équilibre 
entre les pays riches et pauvres.  
(GIEC, 2007) 
  Les débits sont simulés suivant le scénario A2 à partir des 
données du MRCC couplé à CGCM-3. 
(Huaringa-Alvarez et Leconte, 2012) 
  Aucun changement de gestion du bassin versant de la 
rivière des Outaouais. 
Aucune indication contraire. 
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CHAPITRE 4 ARTICLE 1: IMPACTS OF GLOBAL CHANGE ON THE 
CONCENTRATIONS AND DILUTION OF COMBINED SEWER 
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 Abstract 4.1
This study presents an analysis of climate change impacts on a large river located in 
Québec (Canada) used as a drinking water source. Combined sewer overflow (CSO) effluents are 
the primary source of fecal contamination of the river. An analysis of river flowrates was 
conducted using historical data and predicted flows from a future climate scenario. A spatio-
temporal analysis of water quality trends with regards to fecal contamination was performed and 
the effects of changing flowrates on the dilution of fecal contaminants were analyzed. Along the 
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river, there was a significant spatial trend for increasing fecal pollution downstream of CSO 
outfalls. E. coli concentrations (upper 95
th
 percentile) increased linearly from 2002 to 2012 at one 
drinking water treatment plant intake. Two critical periods in the current climate were identified 
for the drinking water intakes considering both potential contaminant loads and flowrates: local 
spring snowmelt that precedes river peak flow and extra-tropical storm events that occur during 
low flows. Regionally, climate change is expected to increase the intensity of the impacts of 
hydrological conditions on water quality in the studied basin. Based on climate projections, it is 
expected that spring snowmelt will occur earlier and extreme spring flowrates will increase and 
low flows will generally decrease. High and low flows are major factors related to the potential 
degradation of water quality of the river. However, the observed degradation of water quality 
over the past 10 years suggests that urban development and population growth may have played a 
greater role than climate. However, climate change impacts will likely be observed over a longer 
period. Source water protection plans should consider climate change impacts on the dilution of 
contaminants in addition to local land uses changes in order to maintain or improve water quality. 
Keywords: Combined sewer overflows, climate change, water quality, Escherichia coli, 
drinking water. 
 Introduction 4.2
As climate change and climate variability are expected to have a direct influence on water 
quantity and a direct and indirect influence on water quality (Bates et al., 2008; Delpa et al., 
2009; Solheinm et al., 2010; Vermeij et al., 2010), it is necessary to consider the potential 
impacts of climate change on drinking water sources for source water protection planning. In 
large watersheds of major rivers, water quantity is largely driven by regional hydrology (e.g. 
Pietroniro et al. (2007)), whereas water quality, particularly with regards to fecal contaminants, is 
generally driven by local hydrology and local sources of contamination (e.g. Surbeck et al. 
(2006). Source water protection planning considering climate change must consider both regional 
and local impacts of climate change. At a regional scale, river flowrates will influence the 
dilution of contaminants from local sources and local hydrology will determine contaminant 
loads. 
Different climate change impacts within regions of a watershed can be expected in the 
same watershed for all large basins (Marengo et al., 2011; Driessen and Van Ledden, 2013). For 
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example, temperature and precipitation change predictions for the northern reaches of a large 
watershed may not be the same as in the south (Allard et al., 2010) and thus both regional and 
local scales must be considered in climate change impact studies for source water protection. At a 
regional scale for the province of Québec, Canada, climate change predictions have demonstrated 
an increase of precipitation during winter and spring and an increase of temperatures during the 
whole year (Allard et al., 2010) that could change river hydrology. At a local scale, water 
supplies may also be vulnerable to extreme events. Furthermore, low recurrence hydrologic 
events are anticipated to increase in frequency as a result of an increase in air temperature with a 
greater capacity to hold more water (Bates et al., 2008; Mailhot et al., 2012). In Québec, the 
return period for extreme events is expected to decrease (Mailhot et al., 2012).  
Water quality conditions are driven primarily by the concentrations and loads of 
contaminants and their degree of dilution. During low flows, there is a lack of dilution of 
pollutants (Solheinm et al., 2010). High flows and floods can increase sediment transport and the 
resuspension of contaminants. During local precipitation events, stormwater and overflows of 
combined sewer systems increase the concentration of contaminants in rivers and decrease the 
efficiency of wastewater treatment plants because larger flows have to be treated (Patz et al., 
2008; Whitehead et al., 2009). Increased fecal loading from urban sewer systems could constitute 
a risk for public health (Solheinm et al., 2010) as many outbreaks have been related to extreme 
precipitation events (Hrudey et al., 2002). Temperature increases from climate change will also 
affect fecal contaminant decay rates; however these factors are of lesser importance at a local 
scale, where the magnitude of contaminant inputs dominate observed concentrations in the 
environment (Dorner et al., 2006). 
Increasing rainfall and snowmelt will influence the overflows of combined sewer systems 
as combined sewer overflows (CSOs) are directly linked with rainfall and snowmelt intensity 
(Madoux-Humery et al., 2013). Some release of untreated wastewaters can also occur during dry 
weather even if this practice is not permitted, is currently more controlled and less frequent. 
Moreover, CSOs are known as a primary source of fecal contamination including bacteria, 
viruses and parasites in urban areas (McCarthy, 2009; Madoux-Humery et al., 2013). In Canada, 
there are restrictions on CSOs but they are less strict during the snowmelt period because 
regulations are based primarily upon risk for contact recreation uses of water. 
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Source water protection should aim to implement measures to maintain raw water quality 
within a range of concentrations that can be handled by a drinking water treatment plant. In 
Québec, drinking water treatment requirements for microbial contaminants are based on the 
concentrations of fecal bacterial indicators, as Escherichia coli, in raw waters (MDDEP, 2012). 
In other jurisdictions, such as in the United States, drinking water treatment is also based on 
Cryptosporidium concentrations in raw waters (USEPA, 1989). Although treatment requirements 
are based on mean concentrations, a greater concern exists for peak concentrations that may not 
be adequately treated and could present a sanitary risk for the population. Thus, climate change 
impacts on drinking water sources must focus on events leading to peak microbial contaminant 
concentrations, but must also consider other environmental factors, such as low water 
temperature and co-occurring contaminants (e.g. turbidity) that could lead to reduced removal or 
disinfection efficiency of contaminants in drinking water treatment processes.  
Combined sewer overflows have often been cited as potentially increasing in frequency as 
a result of climate change (Semadeni-Davies et al., 2008). Few quantitative studies exist on the 
impact of climate change on source waters with CSOs as dominant sources of fecal 
contamination (ten Veldhuis et al., 2010; Fortier, 2013). There is a need for quantitative climate 
change impact studies for waterborne fecal contaminants (Hofstra, 2011).  Climate change 
impacts on urban waters can be mitigated through better water management (Semadeni-Davies, 
2004). However, for source water protection, the focus is entirely on large events that risk 
overwhelming drinking water treatment. Furthermore, best stormwater management practices 
could decrease annual loads while increasing peak loads (Autixier et al., 2014). Thus water 
management must ensure that there are no unintended consequences for implementing 
stormwater management practices for meeting source water protection objectives. Land use 
conversion and population growth may have as much impact on local water quality as hydrologic 
change related to climate, and should also be considered in an analysis of global change. 
The general objective in this study was to develop a methodology for estimating regional 
and local climate change impacts on the fecal contamination in drinking water sources. The 
specific objectives were to: 1) estimate regional climate change impacts on regional hydrology of 
a large watershed for future river flowrate predictions, 2) determine and explain historical water 
quality trends for the river and dilution of fecal contaminant loads given regional climate, local 
land use and population changes, 3) provide recommendations for incorporating climate change 
46 
 
scenarios into source water protection planning. Although the results of the study were specific to 
the basin in question, the methodology developed is applicable to other large, heavily managed 
basins that will enable quantitative analyses of climate change impacts on drinking water sources.  
 Methodology 4.3
 Study site 4.3.1
The study site is a river in the Greater Montréal Area of Québec (Canada) draining a 
fluvial lake in the St. Lawrence-Ottawa River watershed. The studied river begins in the Lake 1, 
fed by River 2, the Ottawa River, as shown in Figure 2. Water leaving Lake 1 is divided among 
Rivers 5, 4 and 3 and Lake 2. Flows reverting from Lake 2 into the Lake 1 can occur during the 
low flow period of River 2 if the hydraulic head is greater in the Saint-Lawrence River compared 
to the Ottawa River, but represent a small portion of the overall flow to the studied river (0-10%) 
(Landsea et al.,1996). The area of the Ottawa River Watershed is approximately 146 000 km
2
, 
one of the largest in Eastern Canada (Benyahya et al., 2009). Also, the input from the Great 
Lakes Basin through River 3 and into Rivers 4 and 5 is insignificant relative to the input from the 
River 2 watershed because of the hydrographic configuration of the archipelago. During floods, 
River 5 is the major effluent for Lake 1. The studied river flows through a highly urbanized 
region for 51 km and eventually drains to River 3. 
 
Figure 2. Map of the study area and zoom on the studied river. 
The studied area is a 21 km river section located upstream of a dam that partly controls 
flowrate of the river (Figure 2). The dam is located downstream of drinking water intake C (not 
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shown). The return periods for floods were previously determined for 20 to 100 year periods 
(3152 m
3
/s and 3543 m
3
/s respectively) (CEHQ, 2006). The flow is gauged at several stations 
operated by the Centre d’expertise hydrique du Québec (CEHQ), Environment Canada and 
Hydro-Québec. The hydrometric gauging station, in operation since 1922, is managed by the 
CEHQ and provided the data for measured daily flow. 
 Local population changes 4.3.2
Population data for municipal districts bordering the river were obtained to determine the 
regions of growth and used as a proxy for land use conversion. From 2001 to 2011, overall 
population increased by 15% (population: 159 033 in 2001, 169 570 in 2006, 182 135 in 2011) in 
the area of the north shore of the river, including one sector that increased by 28% from 2001 to 
2006. In the areas of the south shore, the population also grew by 13% from 2001 to 2011, 
although the growth rate slowed to 5% from 2006-2011 (population: 202 889 in 2001, 209238 in 
2006, =213 398 in 2011) (Statistics Canada 2011).  
 Sewer Overflows in the studied river  4.3.3
The studied river is an important water resource in this area as it serves as the drinking 
water sources for approximately 400,000 people. Three drinking water treatment plants (A, B and 
C) are located in this portion of the river (Figure 2). The distance between A and B is 14 km and 
the distance between B and C is 6 km. There are no municipal wastewater treatment plant 
effluents discharging to the river upstream of the drinking water intakes. However, two of the 
three drinking water intakes (B and C) are downstream of outfalls, located at the end of combined 
sewer networks. Combined and sanitary sewer overflows are the main source of fecal 
contamination of the study area. They occur along both the north and south banks of the river. 
Information on CSO frequency are provided by a provincial overflow monitoring program for a 
given time period (MAMROT, 2013). Three recording methods were used: overflow markers 
(typically a piece of wood that floats away if an overflow occurs), continuous data recorders 
(total duration of overflows between two visits of a technician) and automatic data recorders (a 
logger that records overflows on a daily basis). 
An overflow corresponds to a discharge from one overflow structure but several 
overflows can occur for a single day at the same location and be recorded as one overflow event. 
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Although the database indicates when an overflow occurred, it does not provide data on flows, 
volumes and contaminant loads. Monthly data were available for 2007 and 2008 and daily data 
were available from 2009 to 2012 but some overflows were only recorded on a weekly basis. 
Drinking water treatment plant A is not under the influence of any combined sewer overflows, 
but water quality is influenced by upstream septic systems, stormwater and agricultural 
watersheds with some streams showing high concentrations of fecal indicator bacteria 
(COBAVER-VS, 2014) Intake B is downstream of 53 outfalls and C is under the influence of 37 
additional outfalls. These untreated overflows occur during heavy rainfall or snowmelt, flowing 
directly into the river. On average, from 2009 to 2012, over 160 overflow events per year 
occurred in this area and they originated predominantly from combined sewer systems.  
 Prediction of climate change effects on flow rate 4.3.4
In order to predict the effects of climate change on flowrate, it was necessary to model the 
impacts of climate change on the entire Ottawa River (River 2). Given that River 3 represents a 
minor contribution (from zero to less than 10%) to the studied river, climate change impacts on 
flowrates derived from the entire Great Lakes Basin were not considered in the analysis. To 
determine future climate impacts on river flowrates, forecasts of simulated flows were based on 
the results of Huaringa Alvarez and Leconte (2012). The methodology is further described in a 
diagram in Appendix 4.8.7. 
The Canadian Regional Climate Model (CRCM) coupled to the Canadian Global Climate 
Model (CGCM-3) were simulated to produce climate projections, following the SRES-A2 
emission scenario, with a 45 km scale and a time step of 15 minutes  (ESCER, 2012) and covers 
the 1960-2100 period. Two periods were selected by Huaringa Alvarez and Leconte (2012) 
according to the availability of data for the analysis: 1960-2000 as the reference period and 2040-
2070 as the future period. Projections were comprised of daily minimum and maximum 
temperatures and daily precipitations. 
Hydrological projections were performed for Rivers 4 and 5, both fed by River 2 through 
Lake 1. A hydrological model of River 2, the Ottawa River, had first to be implemented to 
simulate natural river flows under current and future climatic conditions. In addition, the Ottawa 
River basin flowrates are heavily managed for hydro-power production, flood control, 
preservation of ecosystems and wetlands (Pietroniro et al., 2007). As detailed management rules 
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of River 2 basin are not available, they were simulated through the development of a neural 
network model to convert simulated natural flows of the River 2 as produced by the climate 
projections into controlled flows. Detailed information on the neural network model is available 
in Leconte (2014).  The following paragraphs succinctly describe the procedure used to generate 
hydrological projections in Rivers 4 and 5.  
Hydrotel V. 46, a hydrological model created by the National Institute of Scientific 
Research, Water, Earth and Environment (INRS-ETE) (Fortin et al., 2001), was used to simulate 
natural flows of the River 2 watershed under current and future climate conditions. Daily 
minimum and maximum temperatures and daily precipitations were used in Hydrotel to generate 
corresponding daily flowrates. Observed meteorological variables were used to simulate the 
current hydrological regime while future temperature and precipitation data generated by the 
CRCM model were bias corrected using the LOCI approach (Schmidli et al., 2006) and 
introduced into Hydrotel to simulate the future hydrological regime. Model calibration and 
validation were performed using the flowrates at the output of River 2 (Figure 2). At the River 2 
Basin scale, the model did not consider the effects of future land use change and the resulting 
increase in impermeable surfaces. The effects of land use conversion were evaluated with regards 
to local scale impacts on water quality and are described in section 4.3.2. 
A neural network model was developed in the Matlab environment (Matlab 2011, 
Mathworks Inc., Natick, MA, USA) to simulate the Ottawa River (River 2) management, as the 





) given the numerous control structures in the system.  The input variables 
to the neural network which best reproduced the observed regulated flows are natural flows, snow 
water equivalent, degree-days and total precipitation over the last 10 days (Huaringa-Alvarez et 
al., 2014). To minimize errors and uncertainties, the calibration of the neural network was 
performed on the driest and the wettest periods of observed data in our watershed for the neural 
network and validated by Hydrotel (Huaringa Alvarez and Leconte, 2012). 
As expected, the model confirmed that hydrometeorological conditions have an impact on 
reservoir releases.  The model can therefore adapt reservoir releases to climate change. Recent 
research confirms that reservoir releases will need to be modified to account for a shift in climate 
conditions (Minville et al., 2010; Georgakakos et al., 2013).  Simulated flows were introduced 
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into the neural network model to calculate the regulated flows. The output was added to the 
natural flows from the River 1 watershed, also simulated by Hydrotel, discharging to River 2 
upstream of Lake 1. Lateral inflows to the lake were also included and assumed to correspond to 
2.49 times the flow of River 1 according to observed data. Once the inlet of Lake 1 was obtained, 
discharges from the lake into Rivers 4 and 5 were calculated using a water balance model of the 
archipelago, as explained by Huaringa-Alvarez and Leconte (2012). 
To produce hydrological projections for Rivers 4 and 5, we worked with observed data 
from 1923 to 2001 for the first river and from 1913 to 2008 for the second. Therefore, the 
reference period was from 1972 to 2000 and the future period covers 2042 to 2070, which 
excludes the required “warming period” (2040-2041) to run the model. CRCM-Hydrotel derived 
hydrological projections were calculated over these 29-year periods in the current (1972-2000) 
and future (2042-2070) climates. River bathymetry data were assumed to remain unchanged over 
the simulation periods. Error was also estimated using observed and simulated flows in the 
current climate (section 4.4.1). Errors in hydrologic simulations were assessed using the 
difference between observed and simulated flows in the reference period. As such, we estimated 
the uncertainties of flow to be ±10% as a maximum error for peak daily flows (Percent Error in 
Peak) (ASCE, 1993), and 15% for minimum daily flows, as a result of the bias estimated between 
observed and simulated flows for the reference period. Moreover, the Nash-Sutcliffe coefficient 
for the flows of the studied river was greater than 0.79, indicating a good fit of the computed 
results to observed data (ASCE, 1993; Huaringa Alvarez and Leconte, 2012). 
 Fecal contaminant concentrations 4.3.5
Escherichia coli were chosen as the microbiological water quality indicator to study the 
potential impacts of global change on the drinking water sources. E. coli is widely considered as 
the best indicator of fecal contamination (Edberg et al., 2000) and it is used to determine the level 
of drinking water treatment required for a drinking water source in Québec (Appendix 4.8.1). 
Changes to E. coli classes can result in additional treatment requirements. To evaluate the 
dilution and risks of contamination via E. coli and fecal coliforms in current and future climates, 
data from regulatory monitoring at the raw water intakes of drinking water treatment plants A, B 
and C (Figure 2) were used. E. coli and fecal coliform concentrations were quantified using a 
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membrane filtration method (MDDEP, 2009) equivalent to Standard Methods numbers 9221 and 
9222 (APHA et al., 1998). 
For drinking water treatment plant A, weekly fecal coliform concentration (Colony 
Forming Units (CFU)/100mL) data in raw waters were obtained from 2004 to 2012. Sampling 
was not performed for some weeks (more commonly in winter), and no data were available for 
the months of July to December 2011. Thus, a total of 237 records were used in the analysis. To 
compare among sites, fecal coliform concentrations were used to estimate E. coli concentrations 
assuming that the E. coli concentrations were 0.75 times the fecal coliform concentrations 
(Garcia-Armisen et al., 2007; Montréal, N.D.).  
E. coli concentrations in raw waters of drinking water treatment plants B and C were 
available from 2002 to 2012. For B, there were 701 records and, for C, 946 records. 
 Uncertainties 4.3.6
4.3.6.1 Flowrates 
Uncertainties in projected river flows were estimated from literature values from similar 
modeling studies rather than undertaking a full-scale uncertainty analysis of the system. The 
major sources of uncertainty in the flowrate predictions are the result of uncertainties in the 
application of the river management model, the internal structure of the general circulation 
models (GCMs), the greenhouse gas emissions scenarios (GGES), the downscaling methods, the 
GCM initial conditions, hydrological model structure and hydrological model parameters (Elìa 
and Côté, 2010; Frigon et al., 2010; Chen et al., 2011; Bouda et al., 2012; Velàzquez et al., 
2013). 
The uncertainty in projected basin runoff changes in relation to the natural variability in 
annual mean runoff into river basins in Québec was found to be on the order of -20% to 15 %, 
according to the variability intrinsic to the Canadian Regional Climate Model (CRCM) for 
climate projections of 2041-2070 period (Frigon et al., 2010). Thus the uncertainty for mean 
daily flows is expected to be larger, particularly with regards to future flows. The outputs of the 
CRCM model coupled with the CGCM3, such as temperature and precipitation, are the inputs to 
the Hydrotel model. Absolute uncertainties in the CRCM model were of the order of 0.5 mm/d 
for precipitation and up to 5°C for North America and the Québec regional scales, varying 
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according to season (Elìa and Côté, 2010). Overall, the choice of GCM dictates an important 
portion of the total uncertainty, with other sources including the selection of method for statistical 
downscaling, and GCM initial conditions also considered as important with their relative 
importance varying according to season (Chen et al., 2011). Uncertainty from the greenhouse gas 
emission scenarios and the hydrologic model structure and parameters are generally less 
important than the choice of GCM and downscaling techniques in a Canadian watershed (Chen et 
al. 2011). Literature reported values from similar studies for the same region of Québec for a 
similar future period showed uncertainties of 5-25% for the GCM model for the average flowrate 
and 5-20% for the natural variability of the climate (Chen et al., 2011). Taking in account all the 
sources of uncertainties for river flows, the estimated uncertainty should be around 10% to 30% 
(Chen et al., 2011). This approach to uncertainty estimation enables the present study to focus on 
its primary objectives, which includes the evaluation of trends for the dilution of contaminant 
loads and discussing these trends within the context of known and quantified uncertainties that 
have been addressed elsewhere (e.g. Chen et al. 2011, Frigon et al. 2010). 
4.3.6.2 CSO discharges 
The uncertainties associated with future CSO discharges are potentially much larger than 
future river flow uncertainties and have yet to be quantified. Future CSO discharges will also 
depend upon climate change and changes to local hydrology from urban growth and land use 
conversion. In addition, stormwater controls or other control measures can be implemented to 
reduce or eliminate CSO discharges (Autixier et al., 2014). In Canada, environmental regulations 
(Government of Canada, 2012) do not permit increases in CSO frequency. However, it is also 
possible that increases in the population connected to the sewer system could lead to higher 
discharge concentrations if discharge volumes remain the same (e.g. by reducing stormwater to 
the system through stormwater control measures). Given the high uncertainty of future CSO 
discharge scenarios, the discussion of results focused on the general trends of the river’s dilution 
potential with regards to local fecal contaminant loads. 
 Data treatment and statistical analyses 4.3.7
Statistica Version 11 (StatSoft, 2012) and Excel (Microsoft, 2010) were used for 
statistical analyses and data treatment. In order to determine extreme flows for several return 
periods, a frequency analysis was conducted for current and future climates for floods and low 
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water events. The frequency distributions to assess return periods of high and low flow events 
were determined using Statistica. In order to ensure independent observations, stationarity and 
appropriateness of the distributions, we used Wald-Wolfowitz, Kendall, Chi-squared and 
Kolmogorov-Smirnov tests, respectively.  
Kruskal-Wallis and Mann-Whitney U tests were used to compare simulated future 
flowrate with flowrates from the reference period. Significance was assessed at the p=0.05 level 
unless otherwise stated. 
A relationship between flow and E. coli concentration for each water intake was 
determined in order to provide an indication of the effect of the dilution in the river. Given that 
the E. coli concentrations and loads discharged from CSOs are unknown (in current and future 
climates), we used a factor to provide an estimate of the variability of dilution, as follows: 
Equation 8.  Dilution Ratio (DR)  
𝐷𝑅 =
𝐶𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 (𝐶𝐹𝑈 100𝑚𝐿⁄ )
𝐹𝑙𝑜𝑤 (𝑚3 𝑠⁄ )
∗ 10000(𝐿2) 
*CFU: Colony-forming units 
The dilution ratio (DR) was also used to determine how the dilution will change in a 
future climate as a result of changes in river flowrate while assuming constant loads. A high 
value of DR represents a low dilution (high value of concentration and/or a very low flow); 
whereas a low value of DR represents a high dilution. 
Low flow events were defined as the lowest mean daily flow by year and flood flows are 
defined as the highest mean daily flow by year. 
 Results and discussion 4.4
 Climate change impacts on river flowrates 4.4.1
A detailed analysis of the model’s performance with regards to extreme flows is provided 
in Appendix 4.8.3. As expected, the model performs best for minimum and maximum flowrates 
with the lowest return periods. It is important to consider that simulated flows from the reference 
period integrate policies and rules from River 2 Regulation Planning Board. Given that fewer 
data were available for fitting management of the river during extreme flows, the model’s 
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performance for extremes decreased to a maximum difference of -32% for extreme high flows 
and +20% for extreme low flows (return periods of 1000 years). The model’s performance is 
acceptable given the objectives to establish general trends for source water protection and water 
quality management. 
Figure 3 represents the evolution of simulated flow in the studied river over the course of 
a year under the management of River 2 Regulation Planning Board. Flows in current climate are 
shown for the period 1972-2000 and in future climate, from 2042 to 2070. 
 
Figure 3. Simulated hydrographs from the reference period (current climate) (1972-2000) and future climate 
(2042-2070) (minimum, maximum and averaged values of simulated flows for each Julian day) 
Based on the average annual hydrographs, the highest flow in the future will occur sooner 
in the year (before the 100
th
 day of the year) (Figure 3). This point reveals that the peak flow, 
snowmelt and spring floods will occur sooner. This result has been confirmed by more global 
studies on climate change impacts in Canadian watersheds (Vescovi et al., 2009; Poitras, 2010; 
CEHQ, 2013). Table 7 presents the results obtained through simulation. As shown in the 
comparison of statistical data (Table 7) and in Figure 3, extreme floods are expected to be more 
intense (+17% for the maximum flood) as also shown in Vescovi et al. (2009). Similar trend of 
increasing peak flows was predicted in Québec watersheds, including River 2 watershed (Huziy 
et al., 2012). During low flow events, at the end of summer and the beginning of fall, the average 
flow and the variability of flow magnitudes will decrease (-9% for the average flow) as was also 



























change in the total yearly flow (less than 3%) between current and future climates. The predicted 
trends for low flow and high flow events are in agreement with the climate change predictions for 
the whole of Québec (Vescovi et al., 2009). 
Table 7. Statistics for simulated flows in current (1972-2000) and future climates (2042-2070) 













































Minimum 535 1459 532 1462 -3 3 -0.5% 0.2% 
Maximum 819 2535 763 2984 -56 449 -6.9% 17.7% 
Mean 689 2021 626 2096 -63 75 -9.2% 3.7% 
Median 691 2047 627 2082 -64 35 -9.9% 1.7% 
Standard deviation 75 292 57 343  
Minimum, maximum, mean and median represent respectively the minimum, maximum, 
mean and median value of the lowest or highest daily flow recorded for the reference and future 
periods. 
Comparing simulated flows (with the management of the river included) from our 
reference period (1972-2000) to the simulated projections for 2042 to 2070, low mean daily water 
flows will decrease globally by 10% whereas mean flood flows will not increase significantly 
(p˃0.01).  
These results were confirmed significant by Mann-Whitney U tests for both flood and low 
water events. Climate changes have an impact on the daily mean flows for low water events 
(p=0.00015) whereas the impact for floods seems to be limited (p=0.362). According to the 
Kruskal-Wallis test, both low flow and high flow events have significantly different mean flows 
between current and future climates data (p<0.0001). However, as mentioned earlier, a significant 
increasing trend of extreme peaks was observed through the years 1972-2000. An increase of 4% 
of the flow represents 75m
3
/s for floods whereas a decrease of 10% represents 65m
3
/s for low 
flows. The relatively low, but statistically significant increase during floods could be explained 
by the relative quantity versus the already large volume of water. However, a significant change 




Extreme flows in in the studied river were compared to obtain the general trends for 
future climates (Table 8).  






































2 2049 2118 69 3.4%  689 620 -69 -10.0% 
5 2277 2410 133 5.8%  626 579 -47 -7.5% 
10 2382 2546 164 6.9%  594 562 -32 -5.3% 
20 2462 2651 189 7.7%  567 549 -18 -3.0% 
50 2546 2762 216 8.5%  536 537 1 0.1% 
100 2598 2832 234 9.0%  516 529 13 2.5% 
1000 2734 3013 279 10.2%  458 509 51 11.1% 
During floods, annual peak flows (highest daily mean flow observed by year) follow 
Weibull distributions in current and future climates (Current: λ = 2145.39, k = 7.973; Future: λ = 
2240.34, k = 6.521). During low flow events (lowest daily mean flow for each year), flows 
follow a normal distribution in current climate (µ = 689.1235, σ = 74.4805) and a general 
extreme value distribution in future climate (α = 48.2102, ζ = 602.2361). 
However, other trends emerge when examining extremes for low and high flows, with 
regards to our projection. During extreme flood events, flows are expected to increase by 9% for 
a 100-year return period event. Trends of increase for high flows have been reported in Québec 
and southwestern Ontario watersheds (Cunderlik and Simonovic, 2005; Clavet-Gaumont et al., 
2012). Extreme low mean daily flows for events with 2-year up to 20-year return periods will 
decrease. Thus, events that occur every 2 to 20 years are going to be even more extreme with 
regards to less dilution capacity as expected in southwestern Ontario (Cunderlik and Simonovic, 
2005). However, extreme low mean daily flow events with return periods of 50-years or greater 
will increase. Hence, it is expected that there will be fewer impacts with regards to inadequate 
dilution capacity for extreme low flow events with return periods greater than 50 years. Thus, it 
can be expected that, in general, the capacity for dilution will decrease during low flow periods, 
which are critical periods for drinking water treatment plants as highlighted in previous studies 
(Cunderlik and Simonovic, 2005; Vescovi et al., 2009) but we can’t conclude precisely on low 
extreme flows because of the uncertainties (around 15%) and the model adequacy with real 
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extremes. Moreover, our model is very accurate for mean flows but, with regards to extreme 
flows, the model uncertainties can be greater. It can be assumed that extreme flows are expected 
to be more extreme than simulated by our model. Also, for the reference period, uncertainties 
remain in the simulated flows. Comparison between historical flowrates and simulated flowrates 
for the reference period is presented in Appendix 4.8.2. 
Although peak flow events can be related to poor water quality as a result of entrainment 
of contaminants through runoff and sediment resuspension processes, peak flow events in the 
context of such a large basin are not necessarily related to greater local inputs of contaminants. 
However, given the existing development of the shores, there could be contaminants released as a 
result of local flooding whereby sewer and water infrastructure near the river could become 
submerged. Following the review of literature done by Cann et al. (2013), heavy rainfall and 
flooding are the most common causes of outbreaks (in more than 50% of published accounts). 
 It does not appear that the drinking water treatment plants in question will be particularly 
vulnerable to pumping difficulties as a result of lower water levels. However, this may be a 
concern for other drinking water treatment plants in the region (Carrière et al., 2007).  
 Historical trends of combined sewer systems overflows (CSOs) 4.4.2
The total number of overflows that occurred upstream of the drinking water intake C 
(including overflows upstream of B) each year from 2007 to 2012 are available in Appendix 4.8.4 
(Figure 8 and Figure 9). The total number of overflows nearly doubled from 2007 to 2010, but 
then decreased after 2010. The monthly variability of the number of overflows is presented in 
Figure 3 and demonstrates that July and August are the months with the largest numbers of 
overflows as a result of more frequent high intensity precipitation events that are more likely to 
lead to overflows. The year with the greatest number of overflows in the summer was also the 
year with the highest total summer precipitation; however, no statistically significant trend 
between summer precipitation and number of overflows was observed (Spearman rank 
correlation coefficient =0.49, p˃0.05). At a local scale, during an event, overflow volumes are 
correlated with rainfall depths (Madoux-Humery et al., 2013) even though meaningful trends 
cannot be observed using aggregated data from recent years. In addition, the total annual 
precipitation and the total number of overflows in a year were uncorrelated. This result can be 
explained by the fact that snowmelt is also a major factor of spring overflows. 
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In August, the month with the greatest number of overflow events, intense summer 
precipitation events can occur in this area. It also corresponds to the beginning of the season with 
the greatest number of extra-tropical cyclones (Cavazos et al., 2008). However, the variability of 
concentrations and flowrates associated with the overflows must also be considered and not only 
their relative frequency. Although relatively fewer overflows occur in February, the lower 
flowrates in the sewers in winter can lead to greater accumulation of contaminants within the 
sewers that are flushed out as snowmelt occurs (Madoux-Humery et al. 2013). CSO loads in 
March during the snowmelt period are as important as they are in August because it is not the 
total number of overflows that matter for source water protection, but rather the peak 
concentrations at drinking water treatment plants that could result (Madoux-Humery et al., 2014). 
 
Figure 4. Number of overflows per month in the studied river for the 2007-2012 period 
 E. coli concentrations and dilution in current and future climates 4.4.3
4.4.3.1 Current Climate 
As there are no municipal wastewater treatment plant discharges along the studied stretch 
of the river, the predominant sources of contaminants in this area are CSOs and to a lesser extent, 
stormwater outfalls. The concentration of E. coli seems to increase in the downstream direction 
(Appendix 4.8.3). By dividing the concentrations at points B and C by the concentration at point 
A, we observe that the average concentration at intake C can be more than 40 times higher than 
the average concentration at intake A (Appendix 4.8.5). The impacts of CSOs located upstream 
of intake C are clearly visible in Figure E.1 in Appendix 4.8.5, where the ratio of E. coli 
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concentrations in August at intake C versus E. coli concentrations in August at intake A is at their 
peak. CSOs have been shown to have a large impact on urban streams with regards to 
microbiological contaminant loads (Weyrauch et al., 2010; Madoux-Humery et al., 2014). 
We can also deduce trends in data per month for E. coli concentrations and dilution ratios 
(Figure 5). For all drinking water intakes, E. coli concentrations and dilution ratios are lowest in 
the late spring and early summer months. The early spring can be characterized as a period with 
general wash-off of fecal contaminants during snowmelt events with local snowmelt events 
occurring prior to the arrival of peak flowrate with water from the entire drainage basin. Thus, 
one cannot assume that snowmelt events will be heavily diluted because large flows in spring do 
not correspond to peak local snowmelt events. To determine critical periods for climate change 
assessments for source water protection, it is necessary to take a whole basin approach when 
considering the potential dilution of local loads upstream of drinking water intakes, particularly 






Figure 5. Box plots (10%; 25%; 50%; 75%; 90%) by month for E. coli concentration and DR in current 
climate for each drinking water intake (A, B and C) (data period A: 2004-2012; B and C: 2002-2012) 
To determine temporal trends of E. coli at the drinking water intakes, the 95
th
 percentile of 





Figure 6. Values of the 95th percentile for E. coli concentration (a) and DR (b) by year for intakes A, B and C 
for the 2002-2012 period. 
A significant increasing trend was observed at intake C (p<0.001), but not at A nor B. 
Thus, extreme concentrations and the dilution ratio (as represented by the 95
th
 percentile) are 
increasing over time at one of the three locations. The increase in the extreme concentrations may 
be partly explained by urban development and land use change as has been observed in other 
systems (Mallin et al., 2000; Oni et al., 2014). The increase in population connected to the sewer 
systems would also be associated with an increase in impermeable surfaces connected to the 
combined sewer systems, leading to greater microbial loads to the river. Interpolating population 













































































data between years 2001, 2006 and 2011 (the years population data are available), a significant 
correlation between the population and the 95
th
 percentile concentrations was observed 
(Pearson’s r = 0.881, p<0.001) for intake C.  It also demonstrates the importance of mixing in the 
river because only the third location (site C) has a significant trend although there have also been 
important population increases upstream of site B. The location of the drinking water intake in 
the channel, the geomorphology of the river or the frequency of sampling could also potentially 
explain these differences.  
Furthermore, the 95
th
 percentile value for each intake considering all annual E. coli 
concentrations is attained more frequently in some seasons relative to others (Appendix 4.8.6). 
Winter (January to March) and Fall (October to December) seasons are generally the more 
critical seasons where the 95
th
 percentile is more frequently reached (Figure 11) because of the 
snowmelt (for winter) and the extra-tropical hurricanes (for fall). For the 95
th
 percentile of the 
dilution ratio, a similar trend is found but summer (July to September) is also a season to be 
considered for the water intake C. Even if the 95
th
 percentile (for E. coli concentration and 
dilution ratio) is different by year and by water intake, the value of the 95
th
 percentile of intake C 
is the highest and demonstrates a greater vulnerability to CSOs. 
Moreover, regarding the number of times when the 95
th
 percentile of E. coli concentration 
is reached for each month (Figure 12), we can observe that winter and fall are the critical periods 
for water treatment for the studied intakes. The 95
th
 percentile is reached almost 40% of the time, 
on average, by all the intakes in winter and more than 30% on average for all intakes in fall. In 
our case, February and March are critical for the intake A, January and December are critical for 
the intake B and March, September and October, for the intake C. This demonstrates that intake 
C is the most vulnerable to CSOs and the dilution potential of the river. The dilution potential of 
the river is the lowest in September and in March, the local snowmelt occurs prior to the river’s 
peak flow as described earlier. 
Winter and early spring could be critical periods for microbial quality at these drinking 
water intakes for several reasons: (1) low water temperatures (Medema et al., 1997) that favors 
the survival of bacteria and reduces the efficiency of drinking water treatment; (2) snowmelt that 
increases the runoff and entrainment of pathogens (Whitman et al., 2008), and (3) some water 
resource recovery facilities farther upstream practice seasonal disinfection exclusively during 
63 
 
summer months for recreational water uses. No specific changes to water temperature have been 
observed over this relatively short term period (10 years) and changes in water temperature in the 
spring would not be responsible for increasing trends at intake C. As presented in the review of 
Murdoch et al. (2000), land use changes may have a greater effect on water quality than changes 
in temperature. Urbanization of the near shore local drainage basins of the river is important (i.e. 
a 15% population increase from 2001 to 2011) (section 4.3.2). The high peak concentrations 
during winter can also be explained by the lack of restrictions established for overflows during 
the snowmelt period,  the importance of other wastewater sources of E. coli during winter months 
(MDDEFP, 2014) and the higher concentrations and longer durations of CSOs in winter as 
compared to other seasons (Madoux-Humery et al., 2013). However, to specifically quantify the 
relationship between land use change and water quality, additional data on land use change would 
be required. 
For the fall season, low water levels impair the dilution of contaminants and the tail ends 
of tropical storms have an impact on water quality from the end of the summer into the fall 
(Whitman et al., 2008). Curriero et al. (2001) reviewed 548 waterborne diseases between 1948 
and 1994 in the USA. They found that 68% of the events were preceded by precipitation events 
above the 80
th
 percentile. In Canada, Thomas et al. (2006) showed that rainfall events from 1975 
to 2000 over the 95
th
 percentile increased the risks of outbreak by a factor of 2.3. Thus, large 
precipitation events during periods with less dilution are also critical periods for the drinking 
water intakes. Furthermore, land use changes will also have a large impact on runoff and peak 
contaminant concentrations with climate change affecting the dilution potential and also the 
magnitude of loads from local drainage basins. 
There are some similarities between E. coli trends and the dilution ratio. The seasons with 
the highest dilution ratio are generally the winter and fall, showing a higher contaminant 
concentration relative to the river’s flowrate (Figure 11). The DR increases heading downstream 
because concentrations of contaminants increase heading downstream as a consequence of CSOs 
while the flowrate varies little among the three sites. In general, reduced flow and extreme events 
such as drought can have a negative impact on water quality by increasing the proportion of point 
source loading of contaminants (Wright et al., 2013). However, floods should not be neglected 
because of the high concentrations of E. coli during winter and early spring prior to peak flow. 
Snowmelt is a major factor affecting water quality (Williams and Melack, 1991; Murdoch and 
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Stoddard, 1992; Hornberger et al., 1994; Campbell et al., 1995; Stottlemyer, 2001; Campbell et 
al., 2005; Campbell et al., 2007; Delpla et al., 2009) including microbial contaminants from point 
and non-point sources (Dorner et al., 2007; Madoux-Humery et al., 2013). 
Even if dilution can be improved by heavy rains, the discharged loads of contaminants 
can remain poorly diluted, particularly when receiving water’s flowrate or volume does not 
respond to load events by increasing the available dilution. This is typical of water bodies such as 
large lakes or large watersheds and is relevant to the Milwaukee Cryptosporidium outbreak (Mac 
Kenzie et al., 1994) where local Cryptosporidium loads increased, but not the dilution capacity of 
the receiving water. The phenomena of diffusion and dispersion must also be investigated to 
understand changes to the dilution of loads and transport of contaminants (Dorner et al., 2006; 
Luo et al., 2013). 
With regards to the 95
th
 percentile of the dilution ratio, there were similar trends as for the 
E. coli concentrations on a monthly basis (Figure 12). The A intake’s critical period for dilution 
occurs during February and March, likely as a result of local snowmelt events and because 
upstream water resource recovery facilities are not required to disinfect during winter months. 
The B intake’s critical dilution ration periods occur during February, October and December, 
showing a moderate influence of local CSO inputs.  The C intake has critical dilution ratio 
periods during March, August, September and October and corresponds very clearly to periods 
influenced by CSO discharges and reduced dilution capacity. Lower dilution is more likely to be 
observed during fall because of the low water level and the greater intensity and duration of fall 
precipitation events. 
Comparing results from Figures 2, 3 and 4, it can be observed that summer is the season 
with the greatest number of overflows when the flowrate is low whereas the E. coli 
concentrations are not the highest (spring and fall seasons present higher values of E. coli). 
Sedimentation is an important process for the removal of contaminants in drinking water sources, 
and would be expected to be the highest during the low flow period. Moreover, the microbial 
degradation is accelerated by the warmer water temperature and longer days in summer enable a 
longer period of UV inactivation of E. coli in water. Also, the high concentrations during spring 
and fall are linked with an increase of flowrates but CSOs are less frequent. The processes of 
transport-dispersion are important during these seasons. 
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4.4.3.2 Future Climate 
It is not possible to calculate concentrations in a future climate directly because the load 
values remain unknown. It is, however, possible to discuss the general implications of changes to 
river flowrates with regards to dilution processes.  River flow projections show an increasing 
frequency and intensity of low flow periods and an earlier snowmelt period. In addition to the 
river flow and its reduced dilution capacity in summer, increasing intensity of extra-tropical 
storms (Webster et al., 2005) is anticipated to have a local impact on the drinking water sources. 
Under the climate change scenario evaluated, during winter, an increase of winter precipitation 
and earlier snowmelt is expected (Vescovi et al., 2009; Huaringa Alvarez and Leconte, 2012). 
More abundant winter precipitation will likely increase the discharged loads from CSOs during 
local snowmelt and there will continue to be an offset of the timing of local snowmelt and the 
river’s peak flow because of its large drainage basin. During the fall, hurricanes and tropical 
cyclones are going to increase in intensity and more precisely in intensity of precipitation 
(Webster et al., 2005). These precipitation events typically occur locally when the river is at its 
lowest level and could therefore increase the peak concentrations of microbial contaminants in 
the river. The loads of contaminants are also expected to change based on climate predictions and 
can be expected to increase (Mailhot et al., 2007; Schernewski et al., 2014). Future loads will 
also depend upon environmental regulations; however, in Canada increases in CSO frequency are 
not permitted (Government of Canada, 2012). Furthermore, land use changes are a cause of 
changes in water quality and can potentially affect drinking water treatment and capacity  
(Emelko et al., 2011), thereby increasing risk to drinking water consumers. With less dilution, 
there are risks of higher concentrations at the drinking water intakes and increasing risks of more 
frequent events with poor dilution. 
 Conclusions 4.5
Source water protection in a changing climate must focus on critical periods where 
drinking water treatment plants could be exposed to extreme contaminant concentrations. Critical 
periods can be related to regional hydrology, local contaminant loads, and also the efficacy of 
drinking water treatment itself. In Southern Québec, in a river with multiple CSOs upstream of 
drinking water intakes, the two critical periods were identified to be the local spring snowmelt 
period (prior to peak flow) and the low flow period occurring in late summer and early fall 
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(characterized by intense and long duration precipitation events). The elevated concentrations of 
microbial contaminants in winter and early spring suggest that greater restrictions on combined 
sewer overflow frequency during snowmelt and year-round disinfection of wastewater effluents 
should be considered upstream of drinking water treatment plants as there are generally few 
restrictions on CSOs during the snowmelt period in Canada. 
In a future climate, flows are expected to be higher during the spring flood and peak flow 
is expected occur sooner than in the current climate, although peak flow will still occur after peak 
local contaminant loading events in the study area. Low flows will be generally more critical and 
lower in a future climate and will have a lower capacity for the dilution of local sources of 
contaminants. Although river flow and dilution potential are important factors driving 
concentrations of E. coli at drinking water intakes, it will also be necessary to consider in more 
detail the impact of climate change on local hydrology and CSO loads as it will be necessary to 
implement strategies to adapt to changes in local hydrology that would otherwise increase fecal 
contaminant loading to source waters. 
Source water protection will necessitate strategies for managing urban development and 
population growth to prevent the deterioration of water quality. Given the importance of extreme 
concentrations for drinking water, changing average or mean concentrations are less of a concern 
than increasing extreme concentrations. Water quality in the studied river has worsened in the 
past decade with regards to the 95
th
 percentile values of E. coli concentrations at the drinking 
water intake farthest downstream most affected by CSOs. The increasing population connected to 
the sewer system appears to be responsible for the observed 10 year water quality trend at the 
intake farthest downstream, although expected changes to the dilution capacity and loads would 
also expected to increase peak E. coli concentrations. The lack of trends for extreme 
concentrations of the two upstream drinking water intakes suggests that other processes such as 
mixing and dispersion must also be considered in determining the impacts of global change on 
water quality at drinking water intakes, particularly as dispersion will also be influenced by river 
flows and velocities. Increases of peak flows resulting from climate change could also potentially 
increase the dispersion and transport of fecal contaminants from CSOs discharging near the 
river’s banks towards the drinking water intakes and should be assessed. In order to determine 
changes to the mixing regime in the river for a future climate, a detailed hydrodynamic model is 
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needed to estimate potential concentrations upstream of the intakes and is the subject of a parallel 
study (Jalliffier-Verne et al., 2013). 
 Acknowledgements 4.6
This work was supported by the Natural Sciences and Engineering Research Council of 
Canada, the Canada Research Chair on Source Water Protection and the Ouranos Consortium 





Allard, M., A. Bourque, D. Chaumont, C. DesJarlais, P. Gosselin, D. Houle, C. Larrivée, 
N. Lease, R. Roy, J.-P. Savard, R. Turcotte and C. Villeneuve (2010). Ouranos :Savoir S'adapter 
Aux Changements Climatiques. Ouranos. Montréal: 128. 
APHA, L. S. Clesceri, A. E. Greenberg and A. D. Eaton (1998). Standard Methods for the 
Examination of Water and Wastewater. 
ASCE (1993). "Criteria for Evaluation of Watershed Models." Journal of Irrigation & 
Drainage Engineering 119(3): 429-442. 
Autixier, L., A. Mailhot, S. Bolduc, A. S. Madoux-Humery, M. Galarneau, M. Prévost 
and S. Dorner (2014). "Evaluating Rain Gardens as a Method to Reduce the Impact of Sewer 
Overflows in Sources of Drinking Water." Science of the total environment 499: 238-247 
Bates, B., Z. W. Kundzewicz, S. Wu and J. Palutikof (2008). Climate Change and Water. 
WMO. Geneva, IPCC Secretariat: pp. 200. 
Benyahya, L., A. Daigle, D. Caissie, D. Beveridge and A. St-Hilaire (2009). 
Caractérisation Du Régime Naturel Du Débit Des Bassins Versants De L’est Du Canada INRS-
ETE: pp. 88. 
Bouda, M., A. Rousseau, B. Konan, P. Gagnon and S. Gumiere (2012). "Bayesian 
Uncertainty Analysis of the Distributed Hydrological Model Hydrotel." Journal of Hydraulic 
Engineering 17(9): 1021-1032. 
Campbell, D. H., D. W. Clow, G. P. Ingersoll, M. A. Mast, N. E. Spahr and J. T. Turk 
(1995). "Processes Controlling the Chemistry of Two Snowmelt-Dominated Streams in the 
Rocky Mountains." Water Resources Research 31: 2811-2821. 
Campbell, J. L., M. J. Mitchell, P. M. Groffman and L. M. Christenson (2005). "Winter in 
Northeastern North America: An Often Overlooked but Critical Period for Ecological Processes." 
Frontiers in Ecology and the Environment 3: 314-322. 
Campbell, J. L., M. J. Mitchell, B. Mayer, P. M. Groffman and L. M. Christenson (2007). 
"Mobility of Nitrogen-15-Labeled Nitrate and Sulfur-34-Labeled Sulfate During Snowmelt." Soil 
Science Society of America Journal 71: 1934-1944. 
69 
 
Cann, K. F., R. Thomas, R. L. Salmon, A. P. Wyn-Jones and D. Kay (2013). "Extreme 
Water-Related Weather Events and Waterborne Disease." Epidemiol. Infect. 141: 671-686. 
Carrière, A., B. Barbeau and J. F. Cantin (2007). "Vulnerablity of Drinking Water 
Treatment Plants to Low Water Levels in the St. Lawrence River." Journal of Water Resources 
Planning and management ASCE: 33-38. 
Cavazos, T., C. Turrent and D. P. Lettenmaier (2008). "Extreme Precipitation Trends 
Associated with Tropical Cyclones in the Core of the North American Monsoon." Geophysical 
Research Letters 35. 
CEHQ (2006). Détermination Des Cotes De Crues, Rivière Des Prairies. Québec, Le 
Québec en images, CEHQ 13-002 : pp.98 
CEHQ (2013). Atlas Hydroclimatique Du Québec Méridional – Impact Des Changements 
Climatiques Sur Les Régimes De Crue, d’étiage et d’hydraulicité À L’horizon 2050. Québec: pp. 
51. 
Chen, J., F. P. Brissette, A. Poulin and R. Leconte (2011). "Overall Uncertainty Study of 
the Hydrological Impacts of Climate Change for a Canadian Watershed." Water Resources 
Research 47. 
Clavet-Gaumont, J., L. Sushama, M. N. Khaliq, O. Huziy and R. Roy (2012). "Canadian 
RCM Projected Changes to High Flows for Quebec Watersheds Usinf Regional Frequency 
Analysis." International journal of climatology 33(14): 2940-2955. 
COBAVER-VS (2014). Portrait De La Zone De Gestion Intégrée De L'eau De Vaudreuil-
Soulanges. Plan Directeur de l'eau. Rigaud, QC, COBAVER-VS. 
Cunderlik, J. M. and S. P. Simonovic (2005). "Hydrological Extremes in Wouthwestern 
Ontario River Basin under Future Climate Conditions." Hydrological Sciences Journal 50(4): 
631-654. 
Curriero, F. C., J. A. Patz, J. B. Rose and S. Lele (2001). "The Association between 
Extreme Precipitation and Waterborne Disease Outbreaks in the United States, 1948–1994." 
American Journal of Public Health 91(8): 1194. 
70 
 
Delpa, I., A.-V. Jung, E. Baures, M. Clement and O. Thomas (2009). "Impacts of Climate 
Change on Surface Water Quality in Relation to Drinking Water Production." Environmental 
International 35: 1225-1233. 
Dorner, S., W. Anderson, P. M. Huck, T. Gaulin, H. Candon, R. M. Slawson and P. 
Payment (2007). "Pathogen and Indicator Variability in a Heavuly Impacted Watershed." Journal 
of Water and Health 5(2): 241-257. 
Dorner, S., R. M. Slawson, W. B. Anderson, N. Kouwen and P. M. Huck (2006). 
"Hydrologic Modeling of Pathogen Fate and Transport." Environmental Science and Technology 
40(15): 4746-4753. 
Driessen, T. L. A. and M. Van Ledden (2013). "The Large-Scale Impact of Climate 
Change to Mississippi ﬂood Hazard in New Orleans." Drinking water engineering and Science 6: 
81-87. 
Edberg, S. C., E. W. Rice, R. J. Karlin and M. J. Allen (2000). "Escherichia Coli: The 
Best Biological Drinking Water Indicator for Public Health Protection." Journal of Applied 
Microbiology 88: 106S-116S. 
Elìa, R. and H. Côté (2010). "Climate and Climate Change Sensitivity to Model 
Conﬁguration in the Canadian Rcm over North America." Meteorologische Zeitschrift 19(4): 
325-339. 
Emelko, M. B., U. Silins, K. D. Bladon and M. Stone (2011). "Implications of Land 
Disturbance on Drinking Water Treatability in a Changing Climate: Demonstrating the Need for 
“Source Water Supply and Protection” Strategies." Water Research 45(2): 461-472. 
ESCER. (2012). "Réseau Canadien En Modélisation Et Diagnostic Du Climat Régional 
(Mdcr): Modèle MRCC (Modèle Régional Canadien Du Climat)."   Retrieved May, 2012, from 
http://www.mrcc.uqam.ca/index.php?page=modeles_-ang.html&sm=sm4. 
Fortier, C. (2013). Impact Des Changements Climatiques Sur Les Débordements Des 
Réseaux D'égouts Unitaires. Master, Institut national de la recherche scientifique. 
Fortin, J. P., R. Turcotte, S. Massicote, R. Moussa, J. Fitzback and J. P. Villeneuve 
(2001). "Distributed Watershed Model Compatible with Remote Sensing and GIS Data. I: 
Description of Model." Journal of Hydrologic Engineering 6(2): 91-99. 
71 
 
Frigon, A., B. Music and M. Slivitzky (2010). "Sensitivity of Runoff and Projected 
Changes in Runoff over Quebec to the Update Interval of Lateral Boundary Conditions in the 
Canadian Rcm." Meteorologische Zeitschrift 19(3): 225-236. 
Garcia-Armisen, T., J. Prats and P. Servais (2007). "Comparison of Culturable Fecal 
Coliforms and Escherichia Coli Enumeration in Freshwaters." Canadian Journal of Microbiology 
53(6): 798-801. 
Georgakakos, A., P. Fleming, M. Dettinger, C. Peters-Lidard, T. C. Richmond, K. 
Reckhow, K. White and D. Yates. (2013). "Chapter 3: “Water Resources.” " Draft National 
Climate Assessment (NCA). , from http://ncadac.globalchange.gov/download/NCAJan11-2013-
publicreviewdraft-chap3-water.pdf. 
Government of Canada (2012). Wastewater Systems Effluent Regulations. SOR/2012-
139. J. Laws. Ottawa, Government of Canada. 
Hayhoe, K., C. Wake, B. Anderson, X.-Z. Liang, E. Maurer, J. Zhu, J. Bradbury, A. 
DeGaetano, A. Hertel and D. Wuebbles (2007). "Regional Climate Change Projections for the 
Northeast U.S. ." Mitigation and Adaptation Strategies for Global Change. 
Hofstra, N. (2011). "Quantifying the Impact of Climate Change on Enteric Waterborne 
Pathogen Concentrations in Surface Water." Current Opinion in Environmental Sustainability 
3(6): 471-479. 
Hornberger, G. M., K. E. Bencala and D. McKnight (1994). "Hydrological Controls on 
Dissolved Organic Carbon During Snowmelt in the Snake River Nearmontezuma, Colorado." 
Biogeochemistry 25: 145-165. 
Hrudey, S. E., P. M. Huck, P. Payment, R. W. Gillham and E. J. Hrudey (2002). 
"Walkerton: Lessons Learned in Comparison with Waterborne Outbreaks in the Developed 
World." Journal of Environmental Engineering and Science 1(6): 397-407. 
Huaringa-Alvarez, U. F., M. Trudel and R. Leconte (2014). "Impacts and Adaptation to 
Climate Change Using a Reservoir Management Tool to a Northern Watershed: Application to 
Lièvre River Watershed, Quebec, Canada." Water Resouces Management: 1573-1650. 
72 
 
Huaringa Alvarez, U. F. and R. Leconte (2012). Changements Climatiques Sur Le 
Système Hydrique De La Rivière Des Outaouais: Débits De La Rivière Des Prairies Et De La 
Rivière Des Mille-Îles. Sherbrooke, Université de Sherbrooke. 
Huziy, O., L. Sushama, M. N. Khaliq, R. Laprise, B. Lehner and R. Roy (2012). 
"Analysis of Streamflow Characteristics over Northeastern Canada in a Changing Climate." 
Climate Dynamics 40(7-8): 1879-1901. 
Jalliffier-Verne, I., M. Heniche, R. Leconte, U. F. Huaringa Alvarez, M. Galarneau, A. S. 
Madoux-Humery, M. Prévost and S. Dorner (2013). Hydrodynamic Modelling and the 
Dispersion of  Water Fecal Contaminants in Current and Future  Climates WWW-YES-2013. 
Arcueil, France. 
Landsea, C. W., N. Nicholls, W. M. Gray and A. A. Lixion (1996). "Downward Trends in 
the Frequency of Intense Atlantic Hurricanes During the Past Five Decades." Geophysical 
research letters 23(23): 1697-1700. 
Leconte, R. (2014). Analyse Et Adaptation Au Contexte Des Changements Climatiques 
Des Outils D’aide À La Gestion Du Système Hydrique Du Bassin Versant De La Rivière Des 
Outaouais : Mise En Œuvre Sur Le Sous-Bassin De La Rivière Du Lièvre, Ouranos. 
Luo, Y., D. L. Ficklin, X. Liu and M. Zhang (2013). "Assessment of Climate Change 
Impacts on Hydrology and Water Quality with a Watershed Modeling Approach." Science of the 
Total Environment 450-451: 72-82. 
Mac Kenzie, W. R., N. J. Hoxie, M. E. Proctor, M. S. Gradus, K. A. Blair, D. E. Peterson, 
J. J. Kazmierczak, D. G. Addiss, K. R. Fox, J. B. Rose and J. P. Davis (1994). "A Massive 
Outbreak in Milwaukee of Cryptosporidium Infection Transmitted through the Public Water 
Supply." The New England journal of Medecine 331: 161-167. 
Madoux-Humery, A. S., S. Dorner, S. Sauvé, K. Aboulfadl, M. Galarneau, P. Servais and 
M. Prevost (2014). Temporal Analysis of Microbiological and Wastewater Micropollutant Loads 
from Combined Sewer Overflows: Implications for Management. Environmental Science: 
Processes and Impacts. 
Madoux-Humery, A. S., S. Dorner, S. Sauvé, K. Aboulfadl, M. Galarneau, P. Servais and 
M. Prévost (2013). "Temporal Variability of Combined Sewer Overflow Contaminants: 
73 
 
Evaluation of Wastewater Micropollutants as Tracers of Fecal Contamination." Water Research 
47(13): 4370-4382. 
Mailhot, A., I. Beauregard, G. Talbot, D. Caya and S. Biner (2012). "Future Changes in 
Intense Precipitation over Canada Assessed from Multi-Model Narccap Ensemble Simulations." 
International journal of climatology 32: 1151-1163. 
Mailhot, A., S. Duchesne, D. Caya and G. Talbot (2007). "Assessment of Future Change 
in Intensity-Duration-Frequency (Idf) Curves for Southern Quebec Using the Canadian Regional 
Climate Model (Crcm)." Journal of Hydrology 347(1-2): 197-210. 
Mallin, M. A., K. E. Williams, E. C. Esham and R. P. Lowe (2000). "Effect of Human 
Development on Bacteriological Water Quality in Coastal Watersheds." Ecological Applications 
10(4): 1047–1056. 
MAMROT. (2013). "SOMAE: CSO Monitoring Program."   Retrieved February, 3th, 
2014, from http://www.mamrot.gouv.qc.ca/infrastructures/suivi-des-ouvrages-dassainissement/. 
Marengo, J. A., C. A. Nobre, G. Sampaio, L. F. Salazar and L. S. Borma (2011). Climate 
Change in the Amazon Basin: Tipping Points, Changes in Extremes, and Impacts on Natural and 
Human Systems. Tropical Rainforest Responses to Climatic Change. 
McCarthy, D. T. (2009). "A Traditional First Flush Assessment of E. coli in Urban 
Stormwater Runoff." Water Science and Technology 60(11): 2749-2757. 
MDDEFP (2014). Règlement Sur Les Ouvrages Municipaux D'assainissement Des Eaux 
Usées. RLRQ c Q-2. Gouvernement du Quebec. 34.1. 
MDDEP (2009). Recherche Et Dénombrement Simultanés Des Coliformes Totaux 
D'escheridia Coli Dans L'eau Potable Avec Le Milieu De Culture Mi : Méthode Par Filtration Sur 
Membrane.: 20. 
MDDEP (2012). Règlement Sur La Qualité De L'eau Potable (Drinking Water Quality 
Regulation). Québec, Ministry of Sustainable Development, Environment and Parks. 
Medema, G., M. Bahar and F. Schets (1997). "Survival of Cryptosporidium Parvum, 
Escherichia Coli, Faecal Enterococci and Clostridium Perfringens in River Water: Influence of 
Temperature and Autochthonous Microorganisms." Water Science Technology 35: 249–252. 
74 
 
Minville, M., S. Krau, F. Brissette and R. Leconte (2010). "Behaviour and Performance of 
a Water Resources System in Québec (Canada) under Adapted Operating Policies in a Climate 
Change Context." Water Resources Management 4(7): 1333-1352. 
Montréal, V. d. (N.D.). Recherche Et Dénombrement Des Coliformes Fécaux 
(Thermotolérants) Et Confirmation À L’espèce Escherichia Coli. M-CR-5.4-022: 19. 
Murdoch, P. S., J. S. Baron and T. L. Miller (2000). "Potential Effects of Climate Change 
on Surface-Water Quality in North America." Journal of the American Water Resources 36(2): 
347-366. 
Murdoch, P. S. and J. L. Stoddard (1992). "The Role of Nitrate in the Acidification of 
Streams in the Catskill Mountains of New York." Water Resources Research 28: 2707-2720. 
Oni, S. K., M. N. Futter, L. A. Molot, P. J. Dillon and J. Crossman (2014). "Uncertainty 
Assessments and Hydrological Implications of Climate Change in Two Adjacent Agricultural 
Catchments of a Rapidly Urbanizing Watershed." Science of the Total Environment 473-474: 
326-337. 
Patz, J. A., S. J. Vavrus, C. K. Uejio and S. L. McLellan (2008). "Climate Change and 
Waterborne Disease Risk in the Great Lakes Region of the U.S." American Journal of Preventive 
Medicine 35(5): 451-458. 
Pietroniro, A., V. Fortin, N. Kouwen, C. T. R. Neal, B. Davidson, D. Verseghy, E. D. 
Soulis, R. Caldwell, N. Evora and P. Pellerin (2007). "Development of the Mesh Modelling 
System for Hydrological Ensemble Forecasting Oft He Laurentian Great Lakes at the Regional 
Scale." Hydrology and Earth system sciences(11): 1279-1294. 
Poitras, V. (2010). Étude Des Débits Des Cours D'eau Canadiens Dans Un Climat 
Changeant. Master, UQAM. 
Schernewski, G., B. Schippmann and T. Walczykiewicz (2014). "Coastal Bathing Water 
Quality and Climate Change E a New Information and Simulation System for New Challenges." 
Ocean & Coastal Management: 1-8. 
Schmidli, J., C. Frei and P. L. Vidale (2006). "Downscaling from Gcm Precipitation: A 




Semadeni-Davies, A. (2004). "Urban Water Management Vs. Climate Change: Impacts 
on Cold Region Waste Water Inflows." Climatic Change 64: 103-126. 
Semadeni-Davies, A., C. Hernebring, G. Svensson and L.-G. Gustafsson (2008). "The 
Impacts of Climate Change and Urbanisation on Drainage in Helsingborg, Sweden: Combined 
Sewer System." Journal of Hydrology 350(1-2): 100-113. 
Solheinm, A. L., K. Austnes, T. E. Eriksen, I. Seifert and S. Holen (2010). Climate 
Change Impacts on Water Quality and Biodiversity, European Environment Agency. 
Statistics Canada (2011). "Population and Demography."   Retrieved February, 3th, 2014, 
from http://www5.statcan.gc.ca/subject-sujet/theme-
theme.action?pid=3867&lang=eng&more=0&HPA. 
Stottlemyer, R. (2001). "Processes Regulating Watershed Chemical Export During 
Snowmelt, Fraser Experimental Forest, Colorado." Journal of Hydrology 245: 177-195. 
Surbeck, C., S. Jiang, J. Ahn and S. Grant (2006). "Flow Fingerprinting Fecal Pollution 
and Suspended Solids in Stormwater Runoff from an Urban Coastal Watershed." Environmental 
Science and Technology 40(14): 4435–4441. 
ten Veldhuis, J. A. E., F. H. L. R. Clemens, G. Sterk and B. R. Berends (2010). 
"Microbial Risks Associated with Exposure to Pathogens in Contaminated Urban Flood Water." 
Water Research 44(9): 2910-2918. 
Thomas, K. M., D. F. Charron, D. Waltner-Toews, C. Schuster, A. R. Maarouf and J. D. 
Holt (2006). "A Role of High Impact Weather Events in Waterborne Disease Outbreaks in 
Canada, 1975 – 2001." International Journal of Environmental Health Research 16(3). 
USEPA (1989). Surface Water Treatment Rule. USEPA. 
Velàzquez, J. A., J. Schmid, S. Ricard, M. J. Muerth, B. Gauvin St-Denis, M. Minville, D. 
Chaumont, D. Caya, R. Ludwig and R. Turcotte (2013). "An Ensemble Approach to Assess 
Hydrological Models’ Contribution to Uncertainties in the Analysis of Climate Change Impact on 
Water Resources." Hydrology and Earth system sciences 17: 565-578. 
Vermeij, W., J. van der Wiele, I. van Moorselaar and E. van der Grinten (2010). Impact of 
Climate Change on Water Quality in the Netherlands. Rivm, Rivm. 
76 
 
Vescovi, L., P. Baril, C. Desjarlais, A. Musy and R. Roy (2009). Water and Climate 
Change in Québec. 
von Storch, H. and F. Zwiers (2013). "Testing Ensembles of Climate Change Scenarios 
for “Statistical Significance”." Climatic Change 117: 1-9. 
Webster, P. J., G. J. Holland, J. A. Curry and H.-R. Chang (2005). "Changes in Tropical 
Cyclone Number, Duration, and Intensity in a Warming Environment." Science 309: 1844-1847. 
Weyrauch, P., A. Matzinger, E. Pawlowsky-Reusing, S. Plume, D. von Seggern, K. 
Schroeder and P. Rouault (2010). "Contribution of Combined Sewer Overflows to Trace 
Contaminant Loads in Urban Streams." Water Research 44(15): 4451-4462. 
Whitehead, P. G., R. L. Wilby, R. W. Battarbee, M. Kernan and A. J. Wade (2009). "A 
Review of the Potential Impacts of Climate Change on Surface Water Quality." Hydrological 
Sciences Journal 54(1): 101-125. 
Whitman, R. L., K. Przybyla-Kelly, D. A. Shively, M. B. Nevers and M. N. 
Byappanahalli (2008). "Sunlight, Season, Snowmelt, Storm, and Source Affect E. coli 
Populations in an Artificially Ponded Stream." Science  Of  The Total Environment 390: 448-
455. 
Williams, M. W. and J. M. Melack (1991). "Solute Chemistry of Snowmelt and Runoff in 
an Alpine Basin, Sierra-Nevada." Water Resource Reseach 27: 1575-1588. 
Wright, B., B. D. Stanford, A. Reinert, J. C. Routt, S. J. Khan and J. F. Debroux (2013). 






 Standards for drinking water treatment in Québec 4.8.1
Table 9. Required Log removal of pathogens based on E. coli concentrations at raw water following Québec 
norms (MDDEP, 2012) 








<15 3 log 3 log 4 log 
≥15 and ≤ 150 3 log 4 log 5 log 
>150 and ≤ 1500 4 log 5 log 6 log 
>1500 and ≤ 15000 5 log 6 log 7 log 
> 15000 Consider another source 
 
If no data is available about E. coli concentrations, fecal coliforms concentrations can be 
used with classes of less than 20, 20 to 200, 200 to 2000, 2000 to 20000 and more than 20000 
CFU/100mL. E. coli concentrations and fecal coliforms concentrations are annual mean of 
concentrations in the raw water. 
 Differences in extreme flows in current climate between observed data and 4.8.2
simulated flows 
Table 10. Comparison of extreme flows in current climate between observed data and simulated flows 
  Flood Low water 
Return Observed Simulated Difference Difference Observed Simulated Difference Difference 
Period 1923-2002 1972-2000 (m
3











/s)   
2 2327 2049 -278 -12% 596 689 93 16% 
5 2728 2277 -451 -17% 517 626 109 21% 
10 2955 2382 -573 -19% 484 594 110 23% 
20 3152 2462 -690 -22% 459 567 108 23% 
50 3383 2546 -837 -25% 434 536 102 23% 
100 3544 2598 -946 -27% 419 516 97 23% 
1000 4018 2734 -1284 -32% 382 458 76 20% 
Data for the extreme flows for floods has been provided by CEHQ (2006). We used a 
bigger period for low flow events in order to obtain more accurate extreme flows. 
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Table 11. Statistical comparison between observed flows and simulated flows from 1972 to 2000. 














Mean 1151 1109 -42 -4% 
Median 1080 1055 -25 -2% 
Maximum 3680 2535 -1145 -31% 
Minimum 511 535 24 5% 
 Data (E. coli concentrations and factor of dilution (DR)) 4.8.3
 
Figure 7. E. coli concentration and DR for each intake (A, B and C) from regulatory monitoring (2002-2012) 
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 Overflows and precipitation 4.8.4
 
Figure 8. Annual number of overflows from 2007 to 2012 discharges in the studied river from north and south 
shore sewer systems. 
 
Figure 9. Evolution of the number of overflows occurring in summer (July to September) and cumulative 











































































We built an index as follows: 
Equation 9. Index of relative E. coli concentration. 
𝑰𝒏𝒅𝒆𝒙𝒊 =
𝑬. 𝒄𝒐𝒍𝒊 𝒄𝒐𝒏𝒄𝒆𝒏𝒕𝒓𝒂𝒕𝒊𝒐𝒏𝒊
𝑴𝒐𝒏𝒕𝒉𝒍𝒚 𝒂𝒗𝒆𝒓𝒂𝒈𝒆 𝒐𝒇 𝑬. 𝒄𝒐𝒍𝒊 𝒄𝒐𝒏𝒄𝒆𝒏𝒕𝒓𝒂𝒕𝒊𝒐𝒏 𝒊𝒏 𝑨 𝒊𝒏𝒕𝒂𝒌𝒆
 
This is to highlight the evolution of concentration throughout the river and mitigate the 
impact of the addition of E. coli concentration coming from the Lake 1. 
 
Figure 10. Evolution of the ratio of the monthly E. coli concentration at the B and C intakes versus the 
monthly E. coli concentration at the A intake. 
81 
 
 Relative frequency for extreme E. coli concentrations 4.8.6
 
Figure 11. Relative frequency where the 95th value is reached by season for E. coli concentrations and DR for 
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Figure 12. Relative frequency where the 95th value is reached by month in current climate (A: 2004-2012; B 




























Figure 13. Relative frequency where the 95th value is reached by month in future climate (A: 2062-2070; B 
and C: 2060-2070) 













Figure 14.Methodology used to obtain the projected flows in current and future climates (Huaringa-Alvarez 
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 Abstract 5.1
The quality of a drinking water source depends largely on upstream contaminant 
discharges. Sewer overflow structures and their discharges can have a large influence on 
downstream drinking water intakes. Sewer overflows discharge untreated or partially treated 
wastewaters that may be contaminated with pathogens. This study focuses on the quantification 
of Escherichia coli discharges from combined sewer system overflows in an urban area and the 
dispersion and diffusion in receiving waters in order to prioritize actions for source water 
protection. E. coli concentrations from combined sewer system overflows were estimated from 
monitoring data at a series of overflow structures and then applied to the 42 active overflow 
                                                 
2
 Soumis au journal Journal of Environmental Management, contribution de la 1
ère
 auteure : 90%. 
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structures between 2009 and 2012 using a simple relationship based upon the population within 
the drainage network. From these estimates, a transport-dispersion model was calibrated with 
data from a monitoring program from both overflow structures and downstream drinking water 
intakes. The model was validated with 10 extreme events such as a large number of overflows 
(n>8) or high concentrations at drinking water intakes. Model results demonstrated the 
importance of the cumulative effects of CSOs on the degradation of water quality downstream. 
Source water protection plans must consider the cumulative effects of discharges and their 
concentrations because individual overflows may significantly alter water quality at a drinking 
water intake, even if it is located a long distance upstream and concentration is determined by the 
accumulation of discharges. As such, it is recommended that the management of CSOs move 
away from frequency based permitting at the discharge point to focus on the development of 
comprehensive strategies to reduce cumulative (and peak) discharges from CSOs upstream of 
drinking water intakes.  
 Introduction 5.2
The quality of drinking water sources can be heavily influenced by discharges of 
untreated, treated and partially treated wastewater upstream (Borchardt et al., 2004, Dorner, 
2004, Marsalek and Rochfort, 2004). Discharges of untreated waters can occur when more water 
arrives in the system than can be handled by sewer network and water is deviated to overflow 
structures. Combined or sanitary sewer overflows can occur during intense precipitation events or 
during the snowmelt period for which fewer discharge restrictions exist, as is the case in Canada 
(McLellan et al., 2007, Semadeni-Davies et al., 2008, Madoux-Humery et al., 2013). 
Many large older cities are concerned with contamination originating with sewer 
overflows upstream of their drinking water intakes (McLellan et al., 2007, Patz et al., 2008). In 
urban areas, intense precipitation events generating runoff can be a challenge with regards to 
contaminant loads to receiving waters (Field et al., 2003). In order to ensure adequate water 
quality  and thus the protection of public health, tools are needed to prioritize actions for reducing 
risk, particularly as many overflow structures can be present upstream of drinking water intakes 
or recreational areas. Statistical methods are not sufficient for detailed explanations of the 
processes and accumulation effects of contaminant concentrations at intakes (Puri and 
Karthikeyan, 2009).  
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 The concentration of fecal indicator bacteria in surface waters is a function of their input 
in the system, their survival, fate and transport. Transport processes such as advection and 
dispersion must be considered (De Marsily, 1986, Ferguson et al., 2003). Interactions between 
water and sediments also influence the concentration of bacteria through deposition and 
resuspension processes (Foppen and Schijven, 2006, Sanchez-Bayo et al., 2011). The importance 
of the inactivation of bacteria as a removal process depends on the travel time from discharge 
point to the point of interest because travel times on the order of hours may not lead to order-of-
magnitude changes in concentrations. However, factors such as temperature (Whitman et al., 
2004), precipitation (Cho et al., 2010), seasonal effects (also related to temperature and 
precipitation) (Hong et al., 2010), light (Patz et al., 2008), soil type (Ferguson et al., 2003, Vidon 
et al., 2008), co-occurring contaminants (Pachepsky and Shelton, 2011) and nutrients (Althaus et 
al., 1982) can influence the occurrence and survival of fecal bacteria in water. Generally, a first 
order decay reaction has been used to describe the inactivation of fecal indicators such as E. coli 
(Sanchez-Bayo et al., 2011).  
Various pathogen or bacterial indicator fate and transport models have been developed 
and applied to surface water systems such as rivers (Dorner et al., 2006, Servais et al., 2007), 
lakes and reservoirs (Brookes et al., 2004) and coastal regions (McCorquodale et al., 2004). 
However, few studies have focused on urban waters impacted with combined sewer overflows 
(CSOs). CSO discharges are intermittent with E. coli concentrations that can vary over several 
orders of magnitude during and among events (Madoux-Humery et al., 2013). In older urban 
areas, a large number of CSOs can occur upstream of drinking water intakes and there is a need 
to mitigate risks associated with these highly variable discharges. 
With available data and existing models, a methodology was developed to estimate the 
impacts of CSOs on water quality in an urban area and assist municipalities with source water 
protection decision-making. This study links together water quality data that are typically 
collected by municipal water providers at drinking water intakes, data of overflow occurrences as 
sampled by the municipalities for regulatory purposes (e.g. SOMAE, 2013) and river flows from 
gauging stations (e.g. CEHQ, 2006).  
The general objective of this study was to apply a hydrodynamic model of transport-
dispersion to characterize the individual and cumulative impact of CSOs on an urban river used 
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for drinking water supply. Specific objectives were to: 1) analyze the E. coli concentrations 
discharged by a series of CSOs at a CSO structure, 2) extend the sampled concentrations from the 
individual CSO structure to a large area for which detailed results are not available, 3) model the 
diffusion and dispersion of fecal indicator bacteria from CSOs, 4) determine the importance of 
cumulative effects for source water protection and 5) propose solutions for the management of 
overflows to reduce risk to drinking water sources. 
 Methodology 5.3
 Site 5.3.1
The study site is a river draining a fluvial lake (Québec, Canada) as described by 
Jalliffier-Verne et al. (2014). Its watershed, the Ottawa River Watershed, is one of the largest in 
Eastern Canada (146,000km
2
) (Benyahya et al., 2009). The river flows over 51 km through a 
highly urbanized region (Appendix 5.8.6).  
The studied area is a 20 km river section located upstream of three drinking water intakes 
and a dam that partly controls the flowrate of the river.  The drinking water intakes are under the 
influence of 42 active sewer overflows. Thus, to be considered as active, the sewer overflows 
must have discharged at least once between 2009 and 2012. Some of the overflows are far from 
the river. However, they are connected to the sewer network and to other overflows that convey 
the untreated wastewater mixed with stormwater to the river. Overflow systems are unequally 
distributed along the river. There are 29 overflow structures on the north shore and 13 along the 
south shore, upstream of two drinking water treatment plants (B and C: Figure 17). The A intake 
isn’t influenced by the CSOs of the studied river that are located downstream. 
 Overflows 5.3.2
Data from overflows have been provided by municipalities through a provincial program 
for monitoring wastewater overflow structures from 2009 to 2012 (SOMAE, 2013). Available 
data are the dates that sites were visited, the method of recording overflows, the presence or 
absence of an overflow marker, and the total duration of the overflow for locations equipped with 
monitoring devices.  Three types of recording methods were used: 1) overflow markers (typically 
consisting of a piece of wood attached to a string that will float away if an overflow occurs), 2) 
continuous data recorders and 3) automatic data recorders. In the sector studied, 31% of 
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overflows were equipped with floating overflow markers, 33.3% with continuous data recorders 
and 35.7% with automatic data recorders. For overflow markers, weekly observations were made, 
thus even if two overflows occur in one week, it was recorded as having only occurred once and 
the exact date the overflow occurred is not provided and flowrate or duration of the discharge are 
not available. Continuous data recorders record the total duration of overflows between two visits 
of a technician. For continuous data recorders, no data on the number of overflows or the exact 
day of the overflow were available. For automatic data recorders, the logger record overflows on 
a daily basis. Every 24 hours, the device sends its data, but the 24 hours can start from noon to 
noon or from midnight to midnight. Thus, there remains a 24-hour uncertainty in the data 
(Mailhot and Talbot, 2014), specifically for overflows on the south shore where the automatic 
data recorders are more common.  
On average, the overflow markers were visited 1.8 times a week, continuous data 
recorders were recorded 5.3 times per week and the frequency of records from automatic loggers 
was 6.3 times a week.  Table 18 (Appendix 5.8.1) provides details on the record type of 
overflows draining to the river.  
 Escherichia coli concentrations 5.3.3
Escherichia coli were selected as the fecal indicator to model fecal contamination. It is 
used as a design element for drinking water treatment plants in Quebec (MDDEP, 2012) and has 
been used as an indicator since 1905 (Savage, 1905). Moreover, the ratio of E. coli to 
Cryptosporidium is high for untreated wastewaters, thus for CSOs, E. coli can be considered as a 
conservative indicator (Lalancette et al., 2014), especially when travel times are short. 
Data on fecal contamination discharges were available from Madoux-Humery et al. 
(2013). Time series samples were collected from 3 overflow structures (OA, OB and OC) using 
automated ISCO samplers equipped with a digital cellular modern system, and were analyzed for 
E. coli concentrations using the IDEXX Quanti-Tray 2000 method (IDEXX, ME, USA) as 
described by Madoux-Humery et al. (2014). Additional details for the OA and OB structures are 
available in Madoux-Humery et al. (2013) and Autixier et al. (2014). The OB and OC structures 
were sampled during 2 and 5 events respectively, whereas OA was sampled during the 9 events. 
The OC structure was partly diluted by river water, therefore the data were not included in 
calculations of mean fecal loading, but were used as a check to ensure that diluted concentrations 
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in the river were reasonable. A summary of the events, including information on seasons and the 
number of samples collected are provided in Table 20 (Appendix 5.8.3). ). In general, samples 
were taken every 5 minutes for the first 30 minutes of the overflow events and then every 30 
minutes for the duration of the event, for a maximum of 18 samples per event. 
In the model, concentrations units are kg/m
3
 or g/L. Concentrations were multiplied by  
10
-12
 to convert CFU/100mL in g/L or kg/m
3
, as the weight of one bacteria (i.e. one CFU) was 
assumed to be 10
-13
 g (Bacterium mass is between 10
-16
g (MIT, 2003) and 10
-12 
g (Dulbecco and 
Ginsberg, 1973), usually around 10
-13
g (Neidhart, 1996) for E. coli). From average and median E. 
coli concentration values from the measured overflows (Madoux-Humery et al., 2013) and 
drainage basin populations statistics (Canada, 2011), we estimated an average concentration of E. 
coli per person per event as 5.5*10
-12
 g/L/p or 5.5 CFU/100mL/p. This value is between the 
average and the median values that are 3 logs apart. The average concentrations are largely 
influenced by the peak concentrations at the beginning of the overflows (flush effect) and 
overestimate the discharged load as seen in Madoux-Humery et al. (2013). We also considered 
the dilution of OC by evaluating both means with and without OC concentration values. 
The per person per event concentrations were estimated using the number of inhabitants 
(Garcia-Armisen and Servais, 2007) instead of using the watershed area because the studied area 
is highly urbanized and the overflow structures were directly linked with the combined or 
pseudo-separated (sanitary sewers receiving water from flat roof and foundation drains) sewer 
systems from municipalities. It was assumed that the load of E. coli for each CSO was directly 
related to the sewershed population. As the volume of water is still the same for each event (the 
volumes of the pipes and structures remain unchanged), the load of bacteria is linked to the 
population served by the sewer system. The flowrates of overflow structures relative to the 
flowrate of the river are insignificant (inflows from CSOs represent a maximum 5.8% of the total 
flowrate of the river, based on data from SOMAE (2013) and Madoux-Humery et al. (2013). 
Thus, the dilution of fecal matter by stormwater and snowmelt can be ignored to simplify 
loadings to the river by using a direct fecal load from the population. The uncertainty of the 
loading estimates is large (as much as an order of magnitude (Madoux-Humery et al., 2014)) and 
was considered in the interpretation of results. 
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For each overflow structure on the North shore, we determined the sewershed population 
according to census data (Canada, 2011) for each sector provided by the municipalities. A 
relationship between design flow and population was determined for the North shore that was 
then applied to the South shore for which data on population per overflow structure’s drainage 
basin were not available. The relationship between the design flow of overflow systems and the 
population was based on the assumption that contamination originates exclusively from the 
human population in the urban area. The relationship between drainage basin population and the 
design flow of dry weather was statistically significant (Equation 10) (R
2
 = 0.904; p<0.001). The 
design flow for dry weather is the flow of intercepted wastewaters conveyed to the wastewater 
treatment plants.  Thus, the population served could be estimated for South shore overflows 
where data were missing. 






After estimating the averaged E. coli concentration per inhabitant, it was multiplied by the 
population per overflow structure. Thus, concentrations of E. coli depending on the population 
were available per overflow structure. 
E. coli concentrations at drinking water intakes were analyzed by Jalliffier-Verne et al. 
(2014). At water intake A, fecal coliforms were sampled by a standard method of counting, thus a 
correction coefficient of 0.75 was applied to estimate E. coli concentrations (Garcia-Armisen et 
al., 2007, Montréal, N.D.). At intakes B and C, the municipality used membrane filtration as 
recommended by the Quebec government (MDDEP, 2009) and Standard Methods (APHA et al., 
1998). 
 Meteorology 5.3.4
The occurrence and volumes of combined sewer overflows are strongly linked with 
precipitation (Garcia-Armisen and Servais, 2007, Madoux-Humery et al., 2013). Precipitation 
data for daily rainfall and snowfall were obtained from Environment Canada (Canada, 2014) 
from the nearest rain gauge stations and averaged following the Thiessen polygons method 
(Anctil et al., 2007). Thresholds of precipitation that triggered CSOs occurrence were estimated 
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as the minimum precipitation where overflows occur for each infrastructure in an approach 
similar to Mailhot and Talbot (2014). 
 Modelling 5.3.5
5.3.5.1 Flow calibration and validation 
A hydrodynamic model for extreme flows was developed using Hydrosim software 
(Heniche et al., 1999), specifically for streams in Quebec. Via Modeleur (Secretan et al., 2000b), 
the model combines georeferenced data of hydraulic characteristics in a 2D model which resolves 
the bidimensionnal equations of Saint-Venant including the drying-wetting technique to 
dynamically manage high and low flows boundaries within the finite element framework 
(Heniche et al., 1999). A 2D model was used to characterize the plume of contaminants while 
allowing a short calculation time. With regard to available data and modeling objectives, a 2D 
model was sufficiently precise to predict the general trends of contamination at the drinking 
water intakes, although a 3D model would improve estimates of longitudinal dispersion. The 2D 
model allows georeferenced information about the concentration in water and plumes, assuming 
that the 3
rd
 dimension is completely mixed. A 3D model would improve the representation of all 
the processes, variability and transformations in the three directions but simulations can be more 
time consuming. Also, this model is largely used by Québec governmental agencies for flood 
characterization. 
The inputs of the model were a digital terrain model, hydrometric data (height of the river, 
flowrates), roughness coefficients and boundary conditions of the model. Bathymetry data were 
provided by the Canadian Hydrographic Service of Fisheries and Oceans Canada and completed 
with the topography of the banks measured via a LIDAR (light detection and ranging) system in 
2001 (CEHQ, 2006). We assumed no changes in the bathymetry data.  
The Hydrosim modelling software used by the Hydrologic Center of Expertise in Quebec 
(CEHQ) was applied to the reach under study for the mapping of the flood plain associated to 
series of high flow events (CEHQ, 2006). The hydrodynamic component of the model 
(Hydrosim) was calibrated for floods by modifying the Manning coefficient and was provided by 
the CEHQ (CEHQ, 2006). Low flow calibration was conducted following 5 measurement 
campaigns performed at the end of the summer of 2011 (3) and 2012 (2), when the lowest flows 
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typically occur. Five points, used by CEHQ (2006), over a distance of 10 km, were sampled 
during each campaign with an uncertainty of ±5cm to calibrate the model for low flows 
(Jalliffier-Verne et al., 2013). The uncertainty from the simulations during floods was below 10 
cm. 
Boundary conditions were set to simulate the model under extreme flows. Upstream flow 
conditions of the model were divided in two entries, representing the two arms of the upstream 
river discharging from the fluvial lake. The upstream conditions required flows and water levels. 
As the flow was considered to be constant during simulations, the first upstream condition 
conveys 47% of the flow whereas the second upstream condition conveys 53% (RMSE = 0.0097 
between the observed data at the entries and the estimation of the repartition of the total flow). 
This partitioning was assumed to remain constant during floods and we assumed that partitioning 
of flows between the two arms of the river during low flows did not change. As water levels are 
known during floods, a relationship between water level and flow rate was developed from 
available data (Appendix 5.8.2). As the relationship was not the same for low flows, the 
relationship was developed through iteration with the model results at upstream conditions.  For 
the downstream conditions of the model, only water level was required. Table 19 (Appendix 
5.8.2) presents relationships between water levels and flow for high and low flows used as 
boundary conditions. 
5.3.5.2 Dispersion calibration 
For the diffusion and dispersion of contaminants, the Dispersim module was used 
(Secretan et al., 2000a) which, coupled with Hydrosim, enables the modelling of the processes of 
dispersion according to the hydrodynamic behavior of the river. The model is based on the scalar 
equation of transport-dispersion (Padilla et al., 1997) with sinks and source terms (Bédard, 1997) 
to model different contaminants in a river.  
Dispersim (Heniche et al., 2000) is a two-dimensional model where concentration 
variables are averaged in the water column in triangular finite elements. It enables the modeling 
of point sources, as the model present a mesh of almost 150,000 points for a 20 km length. In our 
model, a Dirichlet boundary condition was used at the injection point as the concentration 
estimated at the overflow structure. The injection points were already in the river where the mesh 
is more refined than elsewhere. The simulations were made under steady state flow conditions. 
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Given the large flowrate of the river, river flowrates do not change significantly as a result of 
local precipitation events that generate overflows but, change significantly following the 
precipitations on its whole watershed with a 24h response (Pearson test : p<0.005). 
It was assumed that flows were equal from upstream to downstream for each simulation 
because of the large river flowrate relative to local inputs of flows from streams and overflows. 
Thus, the flowrates of small local inputs were ignored and only the concentrations of CSOs were 
considered. There were no fecal loads from wastewater recovery facilities. Loads from urban 
stormwater inputs could be important as sewer cross-connections can occur (Sauvé et al., 2012). 
However, stormwater loads from surface runoff are low as compared to the CSOs’ loads. Thus, 
stormwater cross-connection loads were not considered.  
To calibrate the dispersion model, three weight coefficients (βf, βh, βL) and the molecular 
diffusivity (Dm) were the calibration parameters (Bédard, 1997, Heniche et al., 2000). The 
coefficient βf is for the vertical diffusivity, proportional to the shear stress velocity from the 
bottom of the river. The coefficient βh allows the weighting of the horizontal diffusivity 
magnitude which is linked to the mixing length concept and the coefficient βL allows the 
weighting of the longitudinal diffusivity magnitude. The parameter Dm introduces the diffusivity 
linked to molecular movement. The 3 coefficients are dimensionless and simulate the diffusion 
mechanisms of the bacteria.  The Dm parameter is expressed in m
2
/s and represents the molecular 
diffusion due to the Brownian movement of the bacteria. The values are Dm = 1; βf = 0.01; βh= 
0.01 and βL=1. 
Six of the nine monitoring campaigns (Appendix 5.8.3) for E. coli concentrations were 
used and were correlated with overflow data. The measurement campaigns that were not used to 
calibrate the model were for small events that triggered automated sampling but that were not 
recorded in the SOMAE database. All the overflows that occurred during the monitoring 
campaigns were recorded and allowed an estimation of the location and the concentrations of 
discharges more precisely.  
However, given that measurements at the drinking water intakes were not always 
performed on the same date that CSO events occurred, concentrations for day 0 (D0) were 
corrected assuming a first decay equation for the 3 days following the overflows, with regards to 
the travel time in our river. If the concentration was sampled on day D+1 or D+2 (D0 is the day 
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when the overflows occur), the concentration was estimated at water intakes on the day of 
overflows by a first order equation and a decay rate of 0.011 and 0.037 h
-1
 (Garcia-Armisen and 
Servais, 2009) as follows: 





C0: Water intake concentration on the D day (g/L) 
Ct: concentration during the following days (24h for D+1, 48h for D+2) (g/L) 
k: decay rate (h
-1
) 
t: 24 hours (D+1) or 48 hours (D+2) (h) 
As a steady state scenario is considered, the model was calibrated based on the estimated 
concentration C0, if the data comes from the D+1 or D+2 concentration or the observed 
concentration in D0.  
The following table presents the calibration events. Several E. coli concentrations were 
estimated from concentrations from the following days. The uses of high or low flow boundary 
conditions were determined with the average flow of the river (1095 m
3
/s).  
Table 12. Calibration events for the transport-dispersion model. 







Highest E. coli concentration at C intake 
(CFU/100mL) following the decay rate 
used for calculation 
Hydrodynamic 
conditions 





A2 24-oct-09 940.8 6 1159* 2163* Low flow 
A3 11-nov-09 1162 4 273* 510* High Flow 
A4 20-nov-09 1049 1 170** 591** Low Flow 
E1 10-juin-10 598.8 1 305** 1063** Low flow 
E2 13-juin-10 544.3 5 180 180 Low flow 
*Concentration deduced from a D+1 concentration 
** Concentration deduced from a D+2 concentration 
To avoid parasitic oscillations of the model generated by the numerous calculations for a 
non-conservative contaminant and to obtain a reasonable estimation of the dispersion of the 
contaminant, E. coli was assumed to be a conservative contaminant on this section of the river. 
The maximum distance between an overflow and a drinking water intake was 16 km, the 
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minimum velocity of the flow was 1 m/s assuming a degradation rate of 0.011 to 0.037 h
-1
 as 
suggested from overflows in this river (Garcia-Armisen and Servais, 2009) and a first order 
reaction, the maximum error estimated, based on the assumption of E. coli as conservative 
contaminants, was between 8% (0.011 h
-1
) to 16% (0.037 h
-1
). 
Although the sedimentation of particle-associated contaminants is an important process in 
the transport-dispersion of contaminants, this process was not explicitly described as a separate 
coefficient in the tools provided by the model. According to the results of Droppo (2004), the floc 
sizes of sewage overflows ranged from 2 to 230 µm with an average size of 3.7 µm and a 
corresponding settling velocity of 0.16 mm.s
-1
. Using the floc characteristics determined by 
Droppo (2004) and the maximum travel time of the flow from CSO discharges to the drinking 
water intakes, the particles would settle out of a maximum of 2.6 m whereas the water depth in 
the principal channel is a minimum of 13 m during low flow water events. The minimum particle 
size when for a floc that could settle out before the drinking water intake is 708 µm, beyond the 
range measured by Droppo (2004). Also, with a sediment fall velocity of 0.16 mm.s
-1
 and a 
minimum shear velocity of 0.1 m/s, the Rouse number, as calculated, shows that transport of 
pollutants can be considered as wash load. 
E. coli data measured at the drinking water treatment plants clearly demonstrate the effect 
of CSOs on concentrations. However, given the depth of the river and the maximum potential for 
settling of particle-bound E. coli, vertical dispersion is the dominant process transporting the 
flocs to drinking water to be included in the model. Thus, greater focus was placed on the 
calibration of model parameters associated with vertical dispersion. 
The hydrodynamic model of dispersion for C intake was validated with 10 extreme 
overflow events: 5 events were selected because they had an extreme concentration (C) at the 
intake and 5 others for the largest number of CSOs occurring simultaneously (S) (Table 13). For 
source water protection, the extreme events (i.e. extreme E. coli concentrations at the drinking 
water intakes or a large number of simultaneous overflows) are most important to consider 
because of their potential to overwhelm drinking water treatment. Also, the model was validated 
for B intake with 5 events of high concentration at B intake (Table 14). 
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Same day Day before 
Total 
 
C1 11-Mar-09 1193 6 760 1.1 4.5 5.6 
C2 29-Mar-09 1488 6 800 20.8 0 20.8 
C3 24-Oct-09 940.8 12 800 5.3 21.5 26.8 
C4 29-May-12 796.1 5 1600 21.0 26.9 47.9 
C5 17-Jul-12 517.1 3 1280 0.0 24.1 24.1 
S1 3-Aug-10 543.7 16 210 71.9* 5.1 77.0 
S2 9-Aug-10 706.3 14 210 0.2 21.6 21.8 
S3 8-Sep-10 556.8 8 300 1.0 17.7 18.7 
S4 16-Aug-10 627.6 17 250 14.2 26.2 40.4 
S5 11-Jul-09 1186 16 320 32.0 0.2 32.2 
*Data provided by a local rain gauge for a large highly localized event not captured by 
Environment Canada gauges. 










Highest E. coli 
concentration at B 
intake 
(CFU/100mL)  




Same day Day before 
Total 
 
B1 16-Feb-2009 1130 2 190 0 0 0 
B2 2-Feb-2010 1127 1 390 0 0 0 
B3 23-Mar-2010 1364 8 210 8.9 2 10.9 
B4 13-Sep-2011 719.7 7 250 12.5 13.3 25.8 
B5 19-Dec-2011 1230 2 190 0 0.4 0.4 
 Uncertainties 5.3.6
Model and data uncertainty were considered in the interpretation of results. Random and 
systemic errors are addressed. As previously mentioned, given that E. coli were assumed to be a 
conservative contaminant, the resulting systemic errors from this assumption ranged from 
approximately +8% to +16%. Moreover, random uncertainties exist in the sampling and the 
analysis of E. coli. Similarly, the absence of an explicit description of sedimentation in the model 
provides another systemic error in the water column. Its impact can be minimized by the fact that, 
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as per Droppo (2004), none of the particles of a sewage overflow would settle out before they 
arrived at the drinking water intakes. 
With regards to the random errors, both model and sampling errors have to be considered. 
The uncertainties of the parameters sampled during the study (E. coli concentrations at OA, OB 
and OC) were estimated to be lower than 25% (Madoux-Humery et al., 2014). Uncertainties from 
the extrapolation of E. coli concentrations to other overflows are unknown but are expected to 
vary by an order of magnitude. Also, data are imprecise on the exact locations of discharges as 
well as their duration from the overflows and the drinking water intakes because overflows are 
not precisely sampled and the exact location of the pipes that discharged in the river are 
unknown. As dispersion and diffusion are linked with the behavior of the river, hydrodynamic 
model errors were estimated as a maximum of ±10% for flow and ±10 cm for water levels for 
floods and low water periods with data from our monitoring campaigns.  
Also, uncertainties in the model need to be explored as the model is based on finite 
elements. The dispersion model is based on the mesh of the hydrodynamic model because 
dispersion and hydrodynamic processes are linked in this 2D model. Meshes can be refined to 
avoid parasitic oscillations but results in an important increase in calculation time, particularly if 
multiple management scenarios are to be investigated. A refinement of the mesh can be 
performed if more precise quantification is needed and sufficient time is available. As the model 
was already well refined for the hydrodynamics, no refinement was done to calibrate the 
dispersion model.. With regards to the analysis done by Bédard (1997), the discretization of the 
Dispersim model did not have any influence on mass conservation. Diffusivity is linked with the 
mesh size that can influence concentration values. For our model, given a reasonable computation 
time and good calibration of the flow model, the dispersion model was acceptable for the 
objectives of the study: to provide the general trends of the contamination at drinking water 
intakes under the influence of CSOs. A greater refinement of the mesh would be needed if for 
example, the objective were to determine with high certainty that specific overflows never have 
an influence on drinking water intakes.  
Also, uncertainties in the model still exist if we take in account the presence of bridges 




 Results and Discussion 5.4
With regards to the relationship between overflows and precipitation, it was observed that 
more than 60% of overflows occurred during and after precipitation events for the 2009-2012 
period. Precipitation (as snow and rainfall) was considered as a daily value for precipitation 
differing from 0. Overflows during dry weather (i.e. precipitation of 0) are generally linked with 
snowmelt events (accounting for over 99.9% of the overflows during dry weather). In total, 42 
overflow structures discharged 2334 times between 2009 and 2012. But there were 408 days of 
overflows in total (i.e. 102 overflow days per year on average). On average, 6 overflow structures 
spilled simultaneously during an overflow event. At a maximum, some structures spilled more 
than 170 times between 2009 and 2012, i.e. 43 times a year on average. Table 15 presents the 
overflow statistics for each shore and for the whole studied part of the river. 
The risk of overflows caused by rainfall is greater than the risk of discharges without rain. 
Almost 100% of overflows without rainfall are generated during the snowmelt period (from 
January to May included). Thus, overflows are generally associated with water entering the sewer 
network, whether it is snowmelt or rainfall. Detailed overflow statistics are available in Appendix 
5.8.4. 
Table 15. Overflow statistics (2009-2012). 
 North Shore South shore Total 
Maximum overflows per day 13 8 19 
% of overflows that occur during precipitation 58% 88% 61% 
Correlations between the precipitation depth and the 
number of overflows (Spearman) (p<0.001) 
0.138* 0.381 0.319 
Max % of overflow structures that spill at the same time 39% 50% 39% 
Risk of overflows if precipitation occurs 36% 28% 43% 
Correlation between rain and occurrence of overflows 
(Spearman) (p<0.001) 
0.293 0.374 0.435 
Risk of overflows without precipitation 17% 3% 18% 
Correlation between dry weather and occurrence of 
overflows (Spearman) (p<0.001) 
0.223 0.712 0.137 
% of overflows without precipitation  during snowmelt 100% 99%  
*p<0.01 
In the statistical analysis, we used Spearman coefficient because the distributions are not 
normally distributed. The statistical analysis was driven with data where one third of the 
overflow structures sampled have an uncertainty of 7 days for the occurrences. The minimum 
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uncertainty is 24h for the occurrences and data of precipitation are taken on a daily basis. Also, 
rain gauging stations from Environment Canada are not specifically used for the overflow 
monitoring. Statistical analysis could be enhanced by a more precise monitoring campaign of 
overflows, linked with rain gauges near the overflow structures. 
Although significant precipitation thresholds could be established for many of the 
overflows, it was found that significant thresholds as low as 3 mm of rain in 24 hours could 
generate overflows at some structures (Mailhot and Talbot, 2014) (Table 25: Appendix 5.8.4). 
These thresholds are the minimum of precipitation required to induce an overflow. They were 
statistically defined as significant by Mailhot and Talbot (2014). Understanding the thresholds of 
precipitation needed to generate overflows can assist with the identification of overflow 
structures that are susceptible to spill during precipitation events and to actions to mitigate the 
water quality issues at drinking water intakes downstream. However, it is only when considering 
the entire series of overflows that it is possible to determine downstream impacts on drinking 
water intakes and actions that will result in the greatest improvement for source water protection. 
 E. coli concentrations 5.4.1







 g/L/p (i.e. 5.5 CFU/100mL/p). On average, the E. coli concentration 
discharged by an overflow structure was 9.59*10
-8
 g/L (i.e. 9.59*10
4
 CFU/100mL). Autixier et 
al. (2014) estimated the E. coli concentration for one of the overflow structures as approximately 
7.09*10
6
 MPN/100mL. Autixier et al. (2014)’s value was based on the average E. coli 
concentration sampled for one of the overflows. The overflows studied by Passerat et al. (2011) 





Concentrations in the North American samples were lower because of higher water usage and 
possibly higher inflow and infiltration flows (Madoux-Humery et al., 2013). Also, the E. coli 
concentrations could be influenced by the measurement techniques (cf.: section 5.3.6). 
 Modelling 5.4.2
5.4.2.1 Hydrodynamic modelling 
The hydrodynamic model as initially calibrated for high flows provided good results for 
low flow events (less than 10 cm error for water level and less than 10% error on flows)). One of 
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the main reasons could be the fact that low flows are large enough to not affect the frictional 
forces associated with the Manning coefficient in the model (Jalliffier-Verne et al., 2013). The 
sampled flows were from 502.4 to 702.4 m
3
/s.  
As a result, we observed a maximum error for flows under 10% between inflow and 
outflow and compared to the observed flow at the gauging station. The greatest error on water 
levels at one point was 12.3 cm but construction work was being conducted on a bridge yielding 
a higher uncertainty in model representation with an observable downstream impact on the water 
levels. The maximum error for the other points was below 10 cm. Table 16 presents the results 
for one simulation of low flow. 
Table 16. Results for simulated water levels 
  Units Observed Simulated Difference 
Flow Downstream (m
3
/s) 687.1 710.4 -3.40% 
Upstream North (m
3
/s) 322.9 343.1 -6.24% 
 South (m
3
/s) 364.2 383.1 -5.21% 
 Total (m
3
/s) 687.1 726.2 -5.69% 
Water level 1 (m) 17.186 17.169 0.017 
 2 (m) 17.196 17.194 0.002 
 3 (m) 17.197 17.2 -0.003 
 4 (m) 17.272 17.322 -0.05 
 5 (m) 17.605 17.728 -0.123 
Upstream North (m) 21.545 21.545 0 
 South (m) 21.49 21.491 -0.001 
For the calibration events of dispersion, flowrates are between 544.3 m
3
/s and 1162 m
3
/s. 
The five measurement points are located along the river on the south shore. 
5.4.2.2 Dispersion modelling 
Determination of the diffusivity tensor was a key component for the accurate prediction of 
the concentration field of investigated scenarios. Adjusting the diffusivity coefficients through 
trial-and-error, it was observed that the molecular and longitudinal diffusivities’ coefficients 
(coefficients of 1) were 100 times higher than the other diffusivities’ coefficients (coefficients of 
0.01). Also, results from the model were converted from g/L to CFU/100mL to help the analysis. 
The model was more accurate for point C than point B, with regard to validation events 
for C, mostly because of the greater availability of data for point C for model calibration. Results 
comparing simulated E. coli data with observed E. coli data are presented in Figure 15, showing 
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that, in general, simulations were within one order of magnitude of observed results.  It is also 
easier to simulate concentrations at C versus B because the concentration of E. coli at the B 
intake is generally very low (<10 CFU/100mL) versus the concentration at C intake (that can 
reach values of >1300 CFU/100mL), during validation events for C. In addition, there was some 
uncertainty with regards to the exact geographical coordinates of the drinking water intake 
locations within the river. 
 
Figure 15. Observed data versus simulated results for our simulations. Red lines represent the gap of 1 log 
error, over or below the observed data. C and S events are for validation for C intake but errors for B intake 
are also mentioned. B events are for validation of B intake but errors for C intake are also mentioned.  
The red lines represent an error of 1 log over- and under the observed data (black line). 
The Spearman coefficient for the data is 0.4883 (p value<0.01), for all data of calibration and 
validation over 10 CFU/100mL as sampling methods cannot catch concentrations under 10 
CFU/100mL. For the B intake, observed data were only available for 2 events of calibration (E1 
and F2) and 5 events of validation (C1, C4, C5 and S1 to S4), that why 5 events of the highest 
concentration at B intake were added to validate the model.  
As shown in Figure 15 and Table 26 (Appendix 5.8.5), with regards to all the 







































Observed concentration at intake (CFU/100mL) 
Calibration - C intake
Validation - C intake - C events
Validation - C intake - S events
Validation - C intake - B events
Calibration - B intake
Validation -B intake - C events
Validation - B intake - S events
Validation - B intake - B events
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the C intake, the drinking water with the highest concentrations; whereas the B intake was 
generally overestimated. Globally, the concentration of E. coli at intake C was slightly 
overestimated. This was the result of the uncertainty of modeling E. coli as a conservative 
contaminant instead of a non-conservative contaminant to avoid numerical errors. An error below 
1 log is generally acceptable in modelling microbiological contaminants, with regards to data 
accuracy. The values exceeding the 1 log limit were linked to a large number of overflows 
whereas the concentration reported at the intakes was not as high as was simulated. Also, an error 
value over 1 log was seen for B or C intakes at validation events for the other intake. Thus, 
validation is adequate for the highest values received at each intake. The fact that results for the 
other intake can be linked with sampling at the drinking water intakes that did not necessarily 
occur on the same day that large numbers of overflows occurred (sampling occurred up to two 
days later in this study’s analysis). Thus, measured concentrations could be much higher if the 
sample collection at the intakes occurred during overflow events. These results have implications 
for source water monitoring that tends to occur on a regular schedule rather than on an event 
basis. Thus, it is likely that peak concentrations are generally underestimated because they are 
missed. Given that source water protection aims to reduce peak concentrations, monitoring 
programs for drinking water sources should also explicitly target events in order to improve 
statistics related to peak concentrations. 
For the events E1 and E2 with low flows, the simulated concentration at the C drinking 
water intake had a better fit with measured data when the coefficients were changed: Dm=0.01, 
βL= 0.0001, βf= βh= 1. The maximum error in log units at C intake for the E1 event was -0.37 
and for E2: -0.18. The difference is the result of changing conditions during low flow meaning 
that lower velocities reduce the dispersion towards the drinking water intake and that dispersion 
is a dominant process for this system. Although not considered in the model, low flows are also 
associated with warmer months that will also lead to higher decay rates (Medema et al., 1997, De 
Brauwere et al., 2014).  
Flow has an impact on the mechanisms of diffusivity. A large number of simultaneous 
discharges generates a high concentration at the drinking water intake. With regards to the S1 to 
S5 events, the model overestimated the concentration at point C. Several factors are likely 
responsible for the overestimation: 1) the sampled concentration on the day of discharges or the 
following days could have missed the arrival of the contamination peak  because the travel time 
103 
 
is on the order of hours, 2) uncertainty regarding the exact location of the drinking water intake 
results in a bias in the interpretation of results. 
No numerical oscillation errors for all simulations were observed with the exception of 
upstream of the first overflow point and all errors were below 21% (average of 13.2%). The 
oscillation errors did not propagate downstream and then did not interfere with simulations of the 
dispersion of the contaminant plumes. All the negative errors were upstream of the first overflow 
structure that discharges to the river. Even if the value of the error can be high, it touches a very 
small area upstream of the infrastructure during the F2 event of calibration (Appendix 5.8.3). A 
local refinement was made for 3 of the most important calibration events (in terms of values and 
spread of the negative errors). As said previously, the refinement is front isotropic and is limited 
to a value of 10 to 15 m for the major axis, by the computer and the software. The previous major 
axis values used around the injection points are between 10 to 20 m. As a consequence, the 
refinement did not entirely remove the negative values and simulation time was increased by 3 to 
8 days. The concentrations received by the drinking water intakes are identical. According to 
Konikow (2011), these errors would not interfere with the dispersion of contaminants and the 
concentrations observed at drinking water intakes because the plume did not interact with the 
oscillations of the model. Changes in grid spacing to reduce oscillations at the one location would 
induce exponentially higher computational times that were not warranted for the objectives of the 
study. Using the PROSE model in the Seine River (Even et al., 2007), the mean relative errors 
were larger and varied up to 31%. They explained the relative error by a lack of knowledge in 
terms of concentrations because there were not many points where concentrations were observed. 
Likewise, a sensitivity analysis was performed on the weight coefficients of the dispersion 
model. Five events of the calibration events were used for each coefficient and each coefficient 
was evaluated from the calibrated value as follows: 
Table 17. Evaluated values of the longitudinal diffusivity (βL) for the sensitivy analysis. 
  βL 









The relative sensitivity of the model output can be assessed by a sensitivity analysis. In 
order to compare each coefficient impact on the output, we used the normalized sensitivity 
coefficient (NSC) (Lin, 2014) as follows: 







Where 𝛷 represents the model output and P, the analyzed parameter. 
In appendix 5.8.7, the results are presented for each weight coefficient. Dm is one of the 
major coefficients that impact the most the concentrations at the C intake (from 9X10
-3
 to 5.11). 





). With regard to βL, surprisingly, the variations are not really impacting on 




). This could be explained by the fact that 
βL is the weight coefficient for the already weighted vertical and horizontal diffusivities (βf and 
βh =0.01) in the definition of the longitudinal diffusivity (Bédard, 1997). 
Moreover, hydrodynamic models should be used with caution to quantify the precise 
impact of one or several overflows on drinking water intakes. For example, the drinking water 
intakes of Milwaukee, Wisconsin and North Battleford, Saskatchewan were not deemed to be at 
risk from contaminant sources including wastewater or stormwater discharges (Prévost et al., 
2011). However, cryptosporidiosis outbreaks occurred in 1993 in Milwaukee and in 2001 in 
North Battleford, as a result of fecal contamination of the surface waters. Hydrodynamic models 
are best used to develop strategies for drinking water protection plans, and decisions based on 
precise estimates of transport pathways from contaminant sources to drinking water intakes for 
concentrations that vary over orders of magnitude should proceed with caution given the large 
uncertainties involved. The results of simulations provide an order of magnitude of E. coli 
concentration and specify whether the ranges of concentrations can be adequately treated for 
water consumption, with regard to the existing infrastructure. More importantly, it is not 
necessarily the impact of one CSO that must be quantified but their cumulative effects and their 




 Cumulative effects 5.4.3
To study the cumulative effects of CSO discharges, 5 events were selected in which E. 
coli concentrations were the highest at C intake and 5 events with the highest number of 
overflows discharging simultaneously between 2009 and 2012 as described in section 5.3.5.2. 
These 10 events were those with the highest concentration received for all the studied part of the 
river and those that validate the most downstream intake. The highest concentrations simulated at 
the drinking water intake were usually associated with a high number of overflows discharging 
simultaneously. Figure 16 (a, b and c) presents the cumulative effects of overflows as simulated 
by the model. 
a)  
Figure 16. a) Dispersion of contaminants for the events of calibration (*coefficients of the E1 and E2 events 
are the modified coefficients for low flows; **E2 was under the influence of an existing E. coli concentration at 
the input (purple star)) (Respectively 6, 4, 1, 1, 5 and 4 overflows); b) Dispersion of contaminants following 
C1, C2, C3, C4 and C5 events (respectively 6, 6, 12,5 and 3 overflows); c) Dispersion of contaminants 





Figure 16. a) Dispersion of contaminants for the events of calibration (*coefficients of the E1 and E2 events 
are the modified coefficients for low flows; **E2 was under the influence of an existing E. coli concentration at 
the input (purple star)) (Respectively 6, 4, 1, 1, 5 and 4 overflows); b) Dispersion of contaminants following 
C1, C2, C3, C4 and C5 events (respectively 6, 6, 12,5 and 3 overflows); c) Dispersion of contaminants 













Figure 16. a) Dispersion of contaminants for the events of calibration (*coefficients of the E1 and E2 events 
are the modified coefficients for low flows; **E2 was under the influence of an existing E. coli concentration at 
the input (purple star)) (Respectively 6, 4, 1, 1, 5 and 4 overflows); b) Dispersion of contaminants following 
C1, C2, C3, C4 and C5 events (respectively 6, 6, 12,5 and 3 overflows); c) Dispersion of contaminants 
following S1, S2, S3, S4 and S5 events (respectively 16, 14 ,8, 17 and 16 overflows) (suite) 
With regards to the dispersion of overflows during the C events, two conditions leading to 
high concentrations were observed. For the C1 to C3 events, the numerous overflows located 
upstream and near the drinking water intakes were related to the extreme concentrations at the 
drinking water intakes (a maximum of 10 km between the upstream overflow and the 
downstream intake). For the C4 and C5 events, only 5 and 3 overflows, respectively, were related 
to the extreme concentrations. These events were related to the highest values of concentrations 
in the dataset (1600 and 1280 CFU/100mL, respectively). These events have in common the 3 
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overflows upstream (of one or two water intakes) that discharge the highest concentrations 
among the 42 overflows. Moreover, these events occurred during very low flows (796.1 and 
517.1 m
3
/s, respectively). The combination of high concentration discharges and low flows 
generate an inadequate dilution from the source to the drinking water intakes because low flows 
cannot dilute concentrations to an acceptable level for the drinking water intakes. High 
concentrations also occurred during floods (C1 and C2 events) where larger volumes of river 
water are available for dilution. Even if the number of discharges was not high (6), E. coli 
concentrations were over 760 CFU/100mL at the C intake. These discharges are combined with 
high flows (1193 and 1488 m
3
/s) that enhance the processes of dispersion of the contaminants 
downstream. Longitudinal diffusivity is increased by the velocity of the currents and drinking 
water intakes are exposed to high concentration levels. 
 As C events occurred during snowmelt and low flow periods, both high and low flows 
represent vulnerable periods for high concentrations at drinking water intakes. In addition, the 
snowmelt period is critical for drinking water treatment as treatment efficiency is reduced in cold 
weather for parasites. 
With the S events, the accumulation of overflows along the shores tends to increase the 
concentration downstream. These events have typically occurred during low flow periods (July to 
September). The largest number of overflows occurs during low water levels because of intense 
rainfalls that are typical of the summer months. Also, with the S events, the cumulative impacts 
of discharges are observed: with more than 8 overflows, E. coli observed concentrations at the C 
intake were over 210 CFU/100mL. The addition of discharges increases the concentration in the 
river: the concentration was estimated to be over 15 000 CFU/100mL at the CSO outfall and rose 
rapidly to over 1 500 CFU/100mL in the river (from the beginning for S3 and S4 events).Thus, 
seasonality, discharged concentrations and accumulation of overflows have an impact on the 
resulting concentrations at the drinking water intakes.  
From a source water protection perspective, simulation results have demonstrated that the 
highest extreme concentrations can be reduced by eliminating the primary overflows responsible 
for the peak concentrations (Madoux-Humery et al., 2013). However, cumulative impacts of 
multiple overflows can also lead to high concentrations. For source water protection plans, 
frequency-based regulation of overflows does not provide adequate protection from extreme 
109 
 
conditions that occur infrequently and have the greatest water quality impact. Given that many of 
the high concentrations occur during the snowmelt period, when there are few discharge 
limitations, and the high river flow permits a more rapid transport to the intakes, these periods 
should be considered for a reduction in the number of overflows. Traditionally, limits on 
overflow discharges and disinfection of wastewater effluents have not been considered during the 
winter and spring months because of limited contact recreation activities. However, from source 
water protection perspective, the snowmelt period is important to consider when implementing 
management plans to reduce the impact of combined sewer overflows.  
 Conclusions 5.5
A methodology was developed to estimate concentrations, based on our data, from CSO 
discharges to the drinking water intakes through an urban river. A model, largely used by the 
municipalities in Québec for floods was employed to estimate the impacts of CSOs on the 
drinking water quality in an urban area. Despite the uncertainties, the calibrated model was 
validated by several extreme events (high E. coli concentrations at drinking water intakes or a 
large number of overflows). 
1) The highest E. coli concentrations are not specifically linked with a large number of 
overflows but a large number of overflows can induce a high concentration at drinking 
water intakes, as shown by the extreme events selected for the validation. High 
concentrations are generally linked with high concentration discharges, related to the 
large population of sewershed discharging upstream of the intakes. A large number of 
overflows was not specifically linked with the most extreme concentrations received by 
the intakes. 
2) High concentrations at drinking water intakes were related to dispersion processes, the 
location of overflows, the seasons and the discharged concentrations. A high flow can 
induce a high concentration at the drinking water intake because the load discharged is 
more rapidly transported than diluted. During low flow, the dilution potential of the river 
is lower; however the dispersion to the intakes is also slower. 
3) Government regulations such as the Canada-wide Strategy for the Management of 
Municipal Wastewater Effluent (CCME, 2009) or its Québec equivalent (MDDELCC, 
2014) have as a primary objective the reduction of CSOs. CSOs in the CCME strategy are 
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still allowed during the spring snowmelt period and emergencies, although this represents 
a vulnerable period for drinking water treatment plants.   
4) For source water protection plans, it is not the frequency of the overflows that matter, but 
rather their impact on extreme values of raw water quality. In Canada, increasing 
frequency of CSOs is not permitted, although exceptions occur if it is part of an approved 
CSO management plan. From a source water protection perspective, the management of 
CSOs should be performed on a risk assessment basis considering the entire system of 
upstream CSOs rather frequency-based permitting of individual outfalls. Management of 
CSOs should be focused on the reduction of peak concentrations at the drinking water 
intakes, as well as the protection of recreational activities. This can be achieved by 
targeting and eliminating key overflows as much as possible, while implementing 
strategies to reduce cumulative impacts 
5) In Canada, no extension of the sewer system that can increase the frequency of CSOs is 
allowed unless compensatory measures have been taken as remove the equivalent flow, 
control the peak flow during precipitation events or increase the capacity of interception 
of the sewer system. However, from a source water protection perspective, it is not only 
the flow that must be considered, but also the population and the fecal load discharged 
that are of concern. Measures that reduce flow while increasing discharged E. coli 
concentrations may not provide adequate management solutions for source water 
protection and should be investigated further.  
6) In Canada, increasing CSO frequency is permitted if the added flow for dry weather from 
the overflow structure is below 10 m
3
/d, and, the existing CSOs respect their restrictions. 
However, the design flow of 10 m
3
/d for overflow structures would be sufficient to result 
in high concentration issues at many downstream intakes.  
7) In this study, incoming flows from discharges were below 6% of the total flow of the 
river. Results showed that a small CSO discharge with a high concentration can induce 
high concentrations at drinking water intakes.  
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 Appendices 5.8
 Overflow recording methods 5.8.1
Table 18. Types of recording methods for CSOs in the study area. 
 Record type Distribution Record Frequency per week 
North Shore 
Marker 44.8% 1.8 
Continuous 41.4% 5.1 
Automatic 13.8% 4.5 
South Shore 
Marker 0.0% NA 
Continuous 15.4% 7.0 
Automatic 84.6% 7.0 
 Boundary conditions 5.8.2
Table 19. Boundary conditions. 
 Equation for floods 
R
2









Second input L2=0.0009*Q+21.258 0.9889 L2=0.0013*Q+20.629 1* 
Output Lo=7*10-5+17.126 0.9466 
Q (m
3
/s): flow of the river 
L1/L2/Lo (m): level of water for the first input/second input/output 
At the inputs, flowrates and water levels were used as boundary conditions and water level was 
used at the output. 
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 CSO monitoring 5.8.3
Table 20. Summary of data available from CSO monitoring (Madoux-Humery et al., 2014). 

















(24h) the beginning of 
overflow event (mm) 
O1 A1 Fall 16 312 3843 204.8 12.9 5.7 
A2 Fall 18 958 10 723 186.3 27.8 2.7 
A3 Fall 17 346 2900 139.3 14.3 2.2 
A4 Fall 13 383 989 42.9 9.7 2.4 
F1 Spring 18 779 2861 61.1 14.3 2.4 
F2 Spring 18 403 3138 129.5 10.1 4.4 
E1 Summer 18 694 19530 468.3 37.2 9.3 
E2 Summer 8 89 92 17.1 3.8 2.4 
E3 Summer 12 146 5813 659.1 16.4 12.2 
O2 E1 Summer 9 220 52.7 4.0 36.8 5.5 
E2 Summer 1 6 0.07 0.2 11.3 4.7 
O3 A1 Fall 18 NA NA NA NA NA 
A2 Fall 18 NA NA NA NA NA 
A3 Fall 18 NA NA NA NA NA 
F1 Spring 18 NA NA NA NA NA 





 Statistical analysis of overflow structures 5.8.4
































Total 6 15 2 7 172 25 13 2 9 76 
overflow probability by day 1% 1% 0% 1% 17% 2% 1% 0% 1% 7% 
Spearman coefficient 0.956 0.957 0.959 0.954 0.878 0.945 0.953 0.957 0.943 0.801 
If overflows, overflow with precipitation 17% 36% 100% 29% 58% 40% 54% 50% 78% 61% 
Spearman coefficient NA -0.5 0 -0.25 -1.13 -0.727 -0.571 NA -0.625 -0.996 
If overflows, overflow without 
precipitation 83% 64% 0% 71% 42% 60% 46% 50% 22% 39% 
Spearman coefficient 1 0.467 NA 1 0.015 1 1 NA 1 0.801 
Overflow Threshold of precipitation (mm) 
Minimum 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Minimum(different of 0) 4.2 1.6 4.2 1.6 0.2 1.6 1.8 0.5 0.5 0.3 















































Total 3 1 130 7 83 16 2 64 40 9 
overflow probability by day 0% 0% 13% 1% 8% 2% 0% 6% 4% 1% 
Spearman coefficient 0.959 0.959 0.885 0.956 0.908 0.947 0.956 0.927 0.942 0.953 
If overflows, overflow with precipitation 33% 100% 78% 100% 87% 56% 0% 75% 45% 22% 
Spearman coefficient 1 NA -0.967 -0.625 -0.957 -0.75 NA -0.924 -0.8 0 
If overflows, overflow without 
precipitation 67% 0% 22% 0% 13% 44% 100% 25% 55% 78% 
Spearman coefficient NA NA 1 NA 1 1 1 1 1 1 
Overflow Threshold of precipitation (mm) 
Minimum 0 2.8 0 0 0 0 0 0 0 0 
Minimum(different of 0) 0.5 2.8 0.3 0.8 0.3 0.3 0 0.2 0.2 24.2 









































Total 6 18 15 60 16 46 71 97 2 
overflow probability by day 0.59% 1.76% 1.47% 5.87% 1.57% 4.50% 6.95% 9.49% 0.20% 
Spearman coefficient 0.956 0.946 0.945 0.900 0.947 0.911 0.902 0.895 0.959 
If overflows, overflow with precipitation 67% 44% 33% 73% 25% 64% 52% 69% 100% 
Spearman coefficient 0 -0.571 -0.5 -0.917 -0.4 -1.06 -0.896 -0.946 0 
If overflows, overflow without 
precipitation 33% 56% 67% 27% 75% 36% 48% 31% 0% 
Spearman coefficient 1 1 1 1 1 1 1 1 NA 
Overflow Threshold of precipitation (mm) 
Minimum 0 0 0 0 0 0 0 0 1 
Minimum(different of 0) 1.4 0.6 0.6 0.2 0.6 0.3 0.2 0.2 1 






















































Total 5 87 18 1 103 117 121 81 1 7 64 5 103 
overflow probability by 
day 0.34% 5.96% 1.23% 0.07% 7.05% 8.01% 8.29% 5.55% 0.07% 0.48% 4.38% 0.34% 7.05% 
Spearman coefficient 0.959 0.888 0.941 0.959 0.893 0.876 0.896 0.845 0.959 0.948 0.938 0.954 0.908 
If overflows, overflow 
with precipitation 1.00 0.87 0.94 0.00 0.86 0.91 0.88 0.89 1.00 0.46 0.67 1.00 0.88 
Spearman coefficient -0.5 -0.953 -0.833 NA -0.960 -0.160 -0.963 -0.954 NA -0.57 -0.92 -0.5 -0.960 
If overflows, overflow 
without precipitation 0.00 0.13 0.06 1.00 0.14 0.09 0.12 0.11 0.00 0.08 0.33 0.00 0.12 
Spearman coefficient NA 1 NA NA 1 1 1 1 NA NA 1 NA 1 
Overflow Threshold of precipitation (mm) 
Minimum 0.3 0 0 0 0 0 0 0 89.3 0 89.3 0.5 0 
Minimum(different of 0) 0.3 0.4 0.3 0 0.2 0.2 0.2 0.2 89.3 0.8 89.3 0.5 0.2 
Mean 16.26 13.49 14.01 0.00 12.95 12.81 12.00 12.63 89.30 13.67 89.30 11.62 12.81 












 Logs of concentration error 5.8.5
Table 26.Logs of concentration error of the model (log of CFU/100mL) 
  A B C 
C1 NA 0.35 0.59 
C2 NA NA 0.37 
C3 NA NA 0.66 
C4 NA 1.88 0.41 
C5 NA 2.04 0.31 
S1 NA  1.63  1.57 
S2 NA  1.79  1.27 
S3 NA 1.06   0.82 
S4 NA 2.09 1.3 
S5 NA NA 1.25 
 Site map 5.8.6
 
Figure 17. Map of the study area and zoom on the studied river. 
 Sensitivity analysis 5.8.7
Table 27. Values used for the sensitivity analysis for each weight coefficient 
 Weight coefficients Dm βh βf βL 
Initial Value 1 0.01 0.01 1 
+1log 10 0.1 0.1 10 
+10% 1.1 0.011 0.011 1.1 
+100% 2 0.02 0.02 2 
-1log 0.1 0.001 0.001 0.1 
-10% 0.9 0.009 0.009 0.9 
-100% 0 0 0 0 
125 
 
Table 28. NSC values for the sensitivity analysis of Dm (molecular diffusivity). 
Dm value A2 A3 A4 E1 E2 
1 NA NA NA NA NA 
10 1.18E-01 1.49E-01 8.01E-02 1.20E-01 0.00E+00 
1.1 3.96E-01 3.70E-01 5.79E-01 6.57E-02 1.53E-01 
2 2.91E-01 3.02E-01 2.81E-02 9.90E-02 1.84E-01 
0.1 1.05E+00 2.35E+00 2.08E-01 7.79E-02 1.31E-01 
0.9 4.31E-01 3.98E-01 9.07E-03 5.26E-02 1.38E-01 
0 7.15E-01 8.78E-01 1.17E+00 1.51E+00 5.11E+00 
Table 29. NSC values for the sensitivity analysis of βh (weight coefficient of the horizontal diffusivity). 
βh A2 A3 A4 E1 E2 
0.01 NA NA NA NA NA 
0.1 5.50E-05 5.51E-05 5.58E-05 1.84E-05 1.80E-05 
0.011 5.51E-05 5.52E-05 5.60E-05 1.85E-05 1.80E-05 
0.02 5.51E-05 5.52E-05 5.60E-05 1.85E-05 1.80E-05 
0.001 5.51E-05 5.52E-05 5.60E-05 1.85E-05 1.80E-05 
0.009 5.51E-05 5.52E-05 5.60E-05 1.85E-05 1.80E-05 
0 5.51E-05 5.52E-05 5.60E-05 1.85E-05 1.80E-05 
Table 30. NSC values for the sensitivity analysis of βf (weight coefficient of the vertical diffusivity). 
βf A2 A3 A4 E1 E2 
0.01 NA NA NA NA NA 
0.1 4.13E-06 3.83E-06 5.90E-08 5.95E-07 1.46E-06 
0.011 4.13E-06 3.83E-06 5.90E-08 5.94E-07 1.46E-06 
0.02 4.13E-06 3.83E-06 5.90E-08 5.95E-07 1.46E-06 
0.001 4.13E-06 3.83E-06 5.90E-08 5.95E-07 1.46E-06 
0.009 4.13E-06 3.83E-06 5.90E-08 5.95E-07 1.46E-06 
0 4.13E-06 3.83E-06 5.90E-08 5.94E-07 1.46E-06 
Table 31. NSC values for the sensitivity analysis of βL (weight coefficient of the longitudinal diffusivity). 
βL A2 A3 A4 E1 E2 
1 NA NA NA NA NA 
10 1.98E-05 1.58E-05 3.02E-06 2.04E-06 2.97E-06 
1.1 1.98E-05 1.58E-05 3.02E-06 2.04E-06 2.97E-06 
2 1.98E-05 1.58E-05 3.02E-06 2.04E-06 2.97E-06 
0.1 1.99E-05 1.58E-05 3.02E-06 2.04E-06 2.97E-06 
0.9 5.68E-02 1.58E-05 3.02E-06 2.04E-06 2.97E-06 
0 1.99E-05 1.58E-05 2.17E-02 2.04E-06 2.97E-06 
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CHAPITRE 6 MODÉLISATION DES IMPACTS DES CHANGEMENTS 
GLOBAUX SUR LES CONCENTRATIONS EN ESCHERICHIA COLI 
DANS UNE RIVIERE URBAINE3  
 Résumé 6.1
Les surverses d’égouts non traités affectent la qualité de l’eau dans les sources d’eau 
potable en dépit des réglementations et des restrictions vis-à-vis des rejets. Un modèle 
hydrodynamique a été appliqué pour simuler le transport et la diffusion des concentrations 
d’Escherichia coli à partir des rejets d’égouts et caractériser les impacts des changements 
climatiques et de démographie sur la qualité de l’eau potable au Québec, Canada. Les débits 
extrêmes en crue et en étiage ont été déterminés à partir d’une analyse fréquentielle en climats 
actuel et futur. L’augmentation du nombre de rejets a été quantifiée pour les scénarios de climats 
actuel et futur, suivant la fréquence des surverses observées entre 2009 et 2012. La contamination 
fécale des surverses a été modélisée comme des rejets de concentrations d’E. coli. En climat 
futur, les effets de l’augmentation de la population ont été estimés suivant les statistiques 
démographiques actuelles dans les zones urbaines en rive, indépendamment des changements 
locaux dans les précipitations qui sont plus difficiles à prédire que les changements d’hydrologie 
à l’échelle régionale. Assumant aucun changement dans les restrictions de surverses et leurs 
fréquences, les concentrations moyennes en E. coli aux prises d’eau en aval vont augmenter 
jusqu’à 87% dépendamment du scénario, menant à des changements dans le traitement requis de 
l’eau brute. Les plus grandes incertitudes sont les charges futures contenues dans les rejets 
locaux. L’adaptation aux changements climatiques vis-à-vis de la qualité de l’eau devrait se 
concentrer sur la caractérisation des impacts des changements globaux à l’échelle locale. La 
protection des sources d’eau potable doit considérer les impacts des changements globaux pour 
éviter une plus grande dégradation de la qualité de l’eau. 
                                                 
3
 Proposition d’article, la version anglaise est en cours de révision auprès des co-auteurs, contribution de la 
1
ère




Les eaux de surface dans les régions urbaines les plus anciennes sont susceptibles à la 
contamination provenant du rejet d’égouts combinés qui sont localisés en amont des prises d’eau. 
Pour protéger les sources d’eau potable et la santé humaine, des restrictions plus importantes sont 
imposées pour les systèmes d’égouts unitaires pour atténuer l’impact de la contamination. Aux 
États-Unis, plusieurs règlements et des politiques ont été mises en œuvre suite à l'épidémie de 
Milwaukee par le Cryptosporidium (Mackenzie et al., 1994), comme le Clean Water Act (EPA, 
2002a). Près de 772 villes aux États-Unis ont des rejets d’égouts combinés et ont mis en place des 
mesures de contrôle (EPA, 2012). Au Canada, de nouveaux règlements ont été introduits en 2012 
en ce qui concerne les rejets d'effluents des systèmes d'eaux usées (Canada, 2012). Chaque 
municipalité peut être autorisée à rejeter des eaux non traitées, mais doit respecter les règlements 
provinciaux et fédéraux (MDDEP, 2012). Au Canada, les surverses sont généralement autorisées 
pendant la période de la fonte des neiges, sans aucune restriction afin d'éviter les refoulements 
d'égout chez les particuliers. Cependant, les concentrations de contaminants au cours de la 
période de fonte des neiges peuvent être élevées et ne sont pas fortement diluées, même avec les 
grands volumes d'eau issus de la fonte des neiges dans le système (Madoux-Humery et al., 2013).  
Les municipalités sont confrontées aux défis de la réhabilitation ou le remplacement des 
infrastructures vieillissantes en milieu urbain alors que les changements climatiques et 
démographiques exercent une pression supplémentaire sur ces systèmes (FCM, 2012). Les plans 
de protection des sources d'eau visent généralement à assurer que la qualité de l'eau est maintenue 
pour la consommation humaine après le traitement selon la vulnérabilité de la source d'eau 
potable. Toutefois, les changements climatiques seront un facteur déterminant de l’hydrologie 
future, affectant la qualité régionale et locale de l'eau, et n'ont pas été pris en compte dans la 
planification des sources de la protection de l'eau d'une manière quantitative (USEPA, 2002b; 
Ontario, 2006; MDDELCC, 2014). Des études qualitatives sur les impacts des changements 
climatiques sur la contamination fécale ont été menées (Bates et al, 2008; Delpla et al, 2009; 
Whitehead et al, 2009; Solheinm et al, 2010; Vermeij et al, 2010) montrant notamment que 
l’intensification des précipitations mènerait à une dégradation de la qualité de l’eau et que le 
manque d’eau ne permettrait pas de diluer efficacement les rejets de polluants. Cependant, il 
existe un besoin pour des études plus quantitatives (Hofstra, 2011). Dans la région des Grands 
Lacs, le Nord-Est américain et le sud du Québec, le nombre et le volume des surverses d’égouts 
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combinés devraient augmenter en raison de l'intensité croissante de précipitation (McLellan et al, 
2007; Patz et al, 2008; Vescovi et al, 2009)  
Pour les sources d'eau potable, la plus grande préoccupation est que les pics de 
contamination dépassent la capacité d'une usine de traitement de l'eau potable. La tendance à la 
hausse des concentrations extrêmes, suite aux changements climatiques et démographiques, est 
préoccupante (Jalliffier-Verne et al, 2015a; Jalliffier-Verne et al, 2015b). La sélection d’un 
processus de traitement adéquat de l'eau est en grande partie basée sur l’enlèvement de logs de 
contaminants microbiens, en particulier Cryptosporidium (EPA, 2005; MDDEP, 2012). 
Cependant, tous les règlements n’exigent pas un coûteux suivi de Cryptosporidium et 
Escherichia coli est plus largement utilisé comme un indicateur fiable et robuste de 
microorganismes en dépit de ses limitations telles que de faibles corrélations avec les 
microorganismes pathogènes (Dorner et al, 2007; Edberg et al, 2000 ; Wu et al., 2011). Dans le 
cadre des rejets d'eaux usées, E. coli est cependant un indicateur conservateur de la qualité de 
l'eau microbienne (Lalancette et al., 2014). 
Les modèles de simulation ont été utilisés pour fournir des estimations quantitatives des 
impacts des changements climatiques sur la qualité de l'eau (Arheimer et al, 2005; Wilby et al, 
2006; Servais et al, 2007; Whitehead et al, 2009). Cependant, des facteurs tels que la température 
ou les précipitations peuvent augmenter le risque de contamination microbienne (Medema et al., 
1997) Les modèles de transport-dispersion sont utilisés pour mieux comprendre les mécanismes 
de la propagation de la pollution. Plusieurs processus complexes tels que la convection, la 
dispersion, la sorption, la sédimentation, la remise en suspension et le taux de mortalité 
influencent le devenir et le transport des contaminants microbiens (Dorner et al., 2006). 
L'objectif général de cette étude est de caractériser les impacts des changements globaux 
sur les concentrations d’E. coli aux prises d'eau, en mettant l'accent sur les changements attendus 
à l’horizon 2070. Les objectifs spécifiques sont les suivants: 1) appliquer un modèle 
hydrodynamique de transport-dispersion de la contamination fécale par les surverses, calibré par 
Jalliffier-Verne et al. (2015a) pour le climat actuel, 2) mettre en place des scénarios de cas de 
contamination dans les climats actuels et futurs, 3) déterminer les impacts potentiels du climat et 
de la croissance démographique sur la qualité de l’eau, et 4) formuler des recommandations pour 
intégrer les changements globaux dans la planification de la protection des sources d'eau.  
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Dans cette étude, les changements globaux sont considérés comme des impacts à l'échelle 
régionale sur l'hydrologie et à l'échelle locale pour les sources ponctuelles de contaminants, 
jugeant de ce fait de leur influence sur la qualité des sources d'eau potable de l'eau et incluant une 
discussion relative aux incertitudes de plusieurs facteurs contribuant aux changements de la 
concentration en E. coli aux usines de potabilisation. 
Avec un modèle hydrodynamique de transport-dispersion calibré, une méthodologie 
générale a été développé pour estimer les tendances des effets des changements climatiques sur la 
qualité de l’eau brute afin d’assister les gestionnaires à intégrer l’adaptation aux changements 
climatiques dans les plans de protection des sources d’eau. Cette étude fournit une approche 
nouvelle pour l’analyse des concentrations en E. coli pour déterminer les tendances générales de 
changements pour la règlementation actuellement basée sur les classes de traitement. Cette 
approche a l’avantage de pouvoir être employée sur d’autres systèmes où la dilution des effluents 
urbains en amont des prises d’eau potable est un problème. 
 Méthodologie 6.3
 Site 6.3.1
La rivière étudiée est située dans la grande région de Montréal au Québec, Canada 
(Jalliffier-Verne et al., 2015b) et le secteur étudié est de 20 km de long. La rivière provient d’un 
des plus grands bassins versants de l'Est du Canada (146 000 km
2
). La rivière coule à travers une 
zone urbanisée avec un taux de croissance démographique qui est en moyenne de 13-15% au 
cours des 10 dernières années. Celle-ci est une source d'eau potable pour environ 400 000 
personnes (Jalliffier-Verne et al., 2015b) via 3 prises d’eau potables A, B et C. Le secteur de la 
rivière en amont des prises d'eau potable est sous l'influence de 42 structures de surverses à la 
fois sur les rives nord et sud. Ces 42 structures ont été actives entre 2009 et 2012 (SOMAE, 
2013). Une moyenne de 102 épisodes de débordement par an a été enregistrée dans la rivière, 
avec une moyenne de 5 structures de débordement déversant dans la rivière en même temps. Les 
débordements d’égouts proviennent principalement d’égouts combinés ou pseudo-sanitaires 
(égouts sanitaires peuvent recevoir les eaux de ruissellement des toits plats et des drains de 
fondation) après une précipitation ou durant la fonte des neiges (Jalliffier-Verne et al., 2015a). 
Dans la section de la rivière étudiée, un seuil minimum de 2,3 à 3,4 mm de pluie pendant 24 h est 
nécessaire pour provoquer un débordement (sans considérer la période de fonte des neiges). 
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L’impact des surverses sur la qualité de l’eau a été démontré aux prises d'eau potable en aval 
(Jalliffier-Verne et al., 2015a; Jalliffier-Verne et al., 2015b; Madoux-Humery et al., 2014a). 
 Modèle hydrodynamique et dispersion des contaminants 6.3.2
L'impact des débordements sur les concentrations en E. coli dans la zone d'étude et les 
prévisions de débits extrêmes en crue et en étiage affectant la dilution des rejets des surverses 
suivant des scénarios de changements climatiques sont présentés dans le Chapitre 4 et Jalliffier-
Verne et al. (2013). Pour mieux comprendre les processus qui influent sur les concentrations aux 
prises d'eau potable et identifier les mesures de protection des sources d'eau potentielles, un 
modèle a été développé et calibré pour les événements extrêmes. Le modèle hydrodynamique 
utilisé est le modèle Hydrosim, utilisant le module Dispersim pour estimer le panache de 
dispersion des contaminants et est décrit en détail dans le Chapitre 5. Pour les simulations de 
qualité d’eau, la bactérie E. coli a été considérée comme un contaminant conservatif pour 
minimiser les erreurs numériques. Cette hypothèse est basée sur le temps de voyage relativement 
court (quelques heures) et l’erreur maximale est estimée à moins de 16%. Les bactéries sont aussi 
supposées rester en suspension tout le long de leur séjour dans la section étudiée de la rivière, du 
fait de la relativement faible vitesse de décantation des bactéries, incluant celles attachées à des 
flocs des eaux usées (Droppo, 2004). 
Les données, y compris les paramètres de calibration de débit pour le modèle, ont été 
fournies par le Centre d'expertise hydraulique au Québec (CEHQ). Le modèle hydrodynamique 
existant a été recalibré par essai-erreur pour les événements en étiage, en utilisant 5 campagnes 
de mesures en 2011 et 2012 et  les données de débits en crue et en étiage. Les débits les plus forts 
surviennent après la période de fonte des neiges au printemps et les débits les plus faibles, à la fin 
de l'été (Jalliffier-Verne et al., 2015b). 
Les concentrations de contaminants ont été estimées à partir de la population desservie 
par chaque ouvrage de surverses, comme décrit dans le Chapitre 5. La concentrations en E. coli 
par habitant a été estimée à partir de trois ouvrages de surverses, échantillonnés par Madoux-
Humery et al (2014b), et la valeur retenue est 5,5X10
-12
 g/L/p. La modèle de qualité d’eau a été 
calibré en utilisant 6 campagnes d’échantillonnage et ont été validés par 15 événements extrêmes 
de surverses avec des valeurs élevées de concentrations aux prises d’eau ou un grand nombre 
simultané de rejets (Chapitre 5). Le modèle est capable de prévoir la concentration en E. coli des 
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prises d’eau les plus en aval lors d’événements extrêmes, dans un ordre de grandeur de 1 log dans 
le cas de concentrations extrêmes comme demandé lors de la caractérisation de la qualité de l’eau 
brute pour les prises d’eau potable (Dorner et al., 2006; Chapitre 5). 
Les résultats de calibration du modèle hydrodynamique de dispersion pour prédire les 
concentrations en E. coli aux prises d’eau sont présentés dans le Chapitre 5. Les concentrations 
en E. coli simulées sont généralement du même ordre de grandeur que les observations faites en 
B et C. Des erreurs plus grandes qu’un log sont reliées à l’incertitude vis-à-vis de la méthode 
d’échantillonnage aux prises d’eau qui sont faites sur une base hebdomadaire, sans considérer 
l’occurrence des surverses. Il y a aussi des incertitudes relativement à l’enregistrement des 
données de surverses comme le moment exact d’occurrences et le nombre de surverses à un 
même ouvrage de surverse entre deux enregistrements (Chapitre 5). Au regard de la grande 
vulnérabilité de la prise d’eau C (Chapitres 4 et 5), celle-ci a été le principal sujet d’analyse de 
notre étude. La prise d’eau C est aussi sous l’influence d’un plus grand nombre d’ouvrages de 
surverses et de sources de contamination (Wellen et al., 2015), En assumant que la bactérie E. 
coli est un contaminant conservatif puisque le temps de transport dans la section étudiée est 
relativement court et considérant la dispersion comme le processus dominant influençant la 
qualité de l’eau, les résultats ont été légèrement surestimés. Sachant que l’ordre de grandeur des 
résultats est plus important dans la décision de la conception des usines de potabilisation, l’erreur 
a été supposée acceptable puisque cela réduit aussi les erreurs numériques et le temps de calcul 
de divers scénarios. En outre, l’objectif général est de déterminer les tendances de la qualité de 
l’eau au regard des changements globaux plutôt que de déterminer des concentrations futures 
précises. 
Les incertitudes du modèle hydrodynamique sont au maximum de ±10% pour le débit et 
±10 cm pour les niveaux d’eau en crue et en étiage. Le coefficient de Nash-Sutcliffe, comparant 
les débits estimés et les débits observés dans le cadre de la détermination des débits futurs, est 
plus grand que 0.79. Comme montré dans les chapitres 4 et 5, les débits les plus élevés sont 
attendus en crue et peuvent être liés à un transport plus grand des bactéries vers les prises d’eau 
potable. En moyenne, les débits faibles devraient décroitre et pourraient réduire l’efficacité du 
processus de dilution des rejets. Des scénarios ont alors été développés pour caractériser les 
impacts potentiels des changements d’hydraulicités de la rivière et de la croissance 
démographique sur les prises d’eau potable. 
132 
 
 Changements climatiques 6.3.3
Les changements climatiques vont changer l’hydrologie de cette région fortement 
urbanisée. Ces effets ont été introduits dans le modèle comme des changements dans les débits 
simulés comme décrit par Huaringa-Alvarez et Leconte (2012) ainsi que dans le Chapitre 4. Les 
faibles profondeurs d’eau attendues en étiage pourraient poser des problèmes de captages aux 
prises d’eau (Carrière et al., 2007) mais ceci est hors de notre champ d’étude. Le climat futur a 
été simulé comme des débits projetés entre 2042 et 2070. Le modèle régional canadien du climat 
(MRCC) couplé au modèle couplé du climat du globe (MCCG-3) a produit des projections 
climatiques suivant le scénario A2 du rapport spécial du GEIC sur les scénarios d’émissions des 
gaz à effet de serre. La période de référence choisie pour ces projections est 1960-2000. Les 
projections fournissent les températures minimales et maximales quotidiennes ainsi que la 
précipitation quotidienne. Les projections hydrologiques ont été déduites grâce à un modèle de 
réseau de neurones développé avec Matlab et validé avec Hydrotel puisque plusieurs structures 
de contrôle du débit étaient présentes dans la partie amont du bassin versant de la rivière étudiée. 
Les incertitudes par rapport aux débits simulés sont estimées à environ de ±30% (Chapitre 4). 
Plusieurs tendances ont été constatées en ce qui concerne les débits extrêmes. En 
comparant la période de référence (1972-2000) et la période à venir (2042-2070), les débits de 
pointe devraient arriver plus tôt (avant le 100e jour julien), le débit maximal pendant les crues va 
augmenter (18%) et le débit moyen pendant l’étiage va diminuer (10%). Les débits extrêmes, 
déterminés par une analyse fréquentielle, devraient augmenter pour la période de crue (jusqu'à 
10%) et ainsi que les débits d’étiage à la fréquence la plus faible (période de récurrence de 50 ans 
et plus) (jusqu'à 11%). Les débits en étiages devraient diminuer pour des périodes de récurrence 
inférieures à 50 ans (jusqu'à -10%) (Chapitre 4). 
 Développement des scénarios 6.3.4
Comme présenté dans le Chapitre 4, le nombre de valeurs extrêmes de concentration d’E. 
coli va augmenter d'ici 2070 en raison des changements dans l'hydraulique fluviale et de la 
dilution. Toutefois, les changements dans les surverses vont également affecter les concentrations 
d’E. coli et ont été estimés en fonction de la population et des changements hydrauliques comme 
décrit ci-dessus. Comme les rejets sont liés aux précipitations (Madoux-Humery et al, 2013; 
Chapitre 4), les changements climatiques doivent être pris en considération pour établir des 
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scénarios futurs de surverses. Des études ont montré que l'augmentation de l'intensité des 
précipitations et/ou de la profondeur et/ou la fréquence aurait un impact sur la fréquence et le 
volume des débordements (Patz et al, 2008; Semadeni-Davies et al, 2008; Nie et al., 2009). La 
réponse de chaque ouvrage de surverse est spécifique au site, même si on sait que l'augmentation 
de l'intensité des précipitations augmentera le nombre, le volume et le débit de pointe des 
débordements d'égouts. Caractériser les changements qui pourraient conduire à une augmentation 
des concentrations de contaminants suivant les précipitations locales est important et une 
augmentation des précipitations mènera probablement à une augmentation de la quantité des eaux 
d’égouts non traités déversée dans la rivière. Cependant, d'autres facteurs tels que l'accumulation 
de dépôts dans les égouts et le lessivage durant les précipitations ou la fonte des neiges sont 
également importants à considérer en ce qui concerne les concentrations déversées (Madoux-
Humery et al., 2013). Des réglementations plus restrictives ont été adoptées au cours des 
dernières années (CCME, 2009).  
Les réglementations limitent généralement l’augmentation de la fréquence des rejets 
individuels. Ainsi, il a été supposé que les municipalités respectent la réglementation en vigueur 
pour la gestion des surverses et aucune augmentation de la fréquence des surverses ne se 
produirait. Toutefois, la croissance de la population, tout en conservant la même fréquence de 
rejets, va probablement conduire à des concentrations plus élevées dans les surverses si elles ne 
sont pas entièrement supprimées. Par conséquent, l’augmentation de la concentration a été liée à 
la croissance démographique attendue, élevant ainsi les estimations de concentration suivant la 
population desservie par trop-pleins (Chapitre 5). 
Comme les impacts des changements climatiques sur les surverses n'ont pas été 
spécifiquement abordés dans ce travail (en ne supposant aucune augmentation de la fréquence des 
surverses selon la réglementation en vigueur), nous n'avons pas tenu explicitement compte de 
l'impact des précipitations locales et de la fonte des neiges dans l'élaboration de scénarios. 
Compte tenu de son grand bassin versant, le débit de la rivière est régi principalement par des 
processus à l'échelle régionale comme décrit dans le Chapitre 5. Des débits élevés et faibles ne 
sont pas étroitement liés à la météorologie locale. Les débits de pointe sont observés au cours de 
la fonte des neiges régionale au printemps. Toutefois, les rejets des surverses liées à la fonte des 
neiges locale se produisent avant le débit de pointe de la fonte des neiges régionale. La fonte des 
neiges locale se produit généralement en mars, quand les débits moyens des rivières sont en 
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moyenne de 1059 m
3
/s, ce qui est près du débit annuel moyen de la rivière (1095 m
3
/s). La fonte 
des neiges est une période critique pour la protection des sources d'eau en raison de la diminution 
de l'efficacité de traitement d'eau potable pendant les mois les plus froids (Carrière et al., 2007)  
Pour le modèle de dispersion des rejets, nous avons sélectionné les 5%, 10%, 25%, 50% 
des ouvrages de surverse qui ont débordé le plus souvent entre 2009 et 2012. Également, nous 
avons sélectionné les débordements qui ont eu les 5%, 10%, 25% et 50% valeurs plus élevées de 
concentration et sont présentés à l'annexe 6.8.1. Les effets des changements attendus de débits 
ont été pris en compte avec les changements attendus dans la population. La population, de façon 
conservative, a été supposée augmenter à un taux constant de 13-15% par 10 ans, résultant en une 
augmentation de 88,5% de 2011 à 2070 sur la rive nord et de 76,7% sur la rive sud. Cette hausse 
a été prise à titre indicatif et ne révèle la stagnation démographique qui pourrait être attendue. Les 
concentrations en E. coli rejetées ont été estimées dans le modèle par une concentration moyenne 
en E. coli par habitant (Chapitre 5). Chaque émissaire a sa propre concentration en fonction de 
cette concentration multipliée par la population desservie en moyenne par le réseau d'égout. La 
croissance de la population connectée à un trop-plein a été supposée entraîner une plus grande 
charge d’E. coli. Une augmentation de la concentration proportionnelle à l'augmentation de la 
population a été choisie. 
Pour la modélisation hydrodynamique, nous avons sélectionné les débits de récurrence 2 
ans, 20 ans et 100 ans en crue et en étiage en climats actuel et futur suite à une analyse 
fréquentielle (Chapitre 4). Ces débits ont été choisis parce qu'ils ont été utilisés pour calibrer les 
plaines d'inondation en période de crue (CEHQ, 2006) (Tableau 32). 
Tableau 32. Scénarios hydrodynamiques en climat actuel (1972-2000) et futur (2042-2070) pour des débits 








Débit élevé Débit élevé 
Climat actuel Climat futur 
CA1 CA2 CA3 CF1 CF2 CF3 
2 ans 20 ans 100 ans 2 ans 20 ans 100 ans 









Débit faible Débit faible 
Climat actuel Climat futur 
EA1 EA2 EA3 EF1 EF2 EF3 
2 ans 20 ans 100 ans 2 ans 20 ans 100 ans 




Pour établir des scénarios de référence pour les événements extrêmes en climat actuel, les 
faibles et forts débits ainsi que différents scénarios de surverses ont été considérés comme 
présenté dans la Figure 23. Un total de 48 scénarios ont été testés (n = 24: faible débit, n = 24: 
fort débit) en climat actuel. Les scénarios en climat futur ont ensuite été évalués en tenant compte 
des changements de débit et de la croissance démographique, en ne supposant aucun changement 
du taux de croissance de la population (Figure 24). Un total de 96 scénarios ont été évalués (n = 
48: fort débit, n = 48: faible débit). 
Pour simplifier l'analyse, chaque scénario peut être identifié de la manière suivante:  
- Première lettre: C ou E, respectivement, pour des débits en crue ou en étiage  
- Deuxième lettre: A ou F, respectivement, pour le climat actuel ou futur  
- Un nombre: 1, 2 ou 3, respectivement, pour les débits de période de retour 2 ans, 20 ans 
ou 100 ans  
-  Les scénarios HF sont des scénarios avec les émissaires se déversant les plus 
fréquemment. 
- Les scénarios HC sont les scénarios avec les émissaires ayant la plus forte valeur de 
concentration, comme estimé dans le Chapitre 5. 
Pour chaque scénario, nous avons appliqué 5%, 10%, 25% et 50% de rejets pour les 
scénarios HF et HC. Par exemple, les scénarios CA1-HF sont les scénarios de rejets de 5%, 10%, 
25% et 50% des ouvrages suivant le critère HF avec un débit de récurrence 2 ans en climat actuel 
pour des débits élevés (crue). 
 Analyse de la qualité de l’eau brute 6.3.5
Pour nous permettre d’établir des recommandations en lien avec la réglementation 
actuellement appliquée et suite aux simulations effectuées en cas d’événements extrêmes (crue ou 
étiage intenses) en climats actuel et futur et prenant en considération la croissance 
démographique, les concentrations en E. coli ont été simulées pour chaque prise d’eau à chaque 
jour sur une année. De plus, une simulation de type Monte-Carlo a été effectuée sur l’équivalent 
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1000 années afin d’établir la plage de valeurs que pourrait atteindre les concentrations moyennes 
reçues aux prises d’eau. 
Il est important de noter que chaque scénario produit représente l’état à l’équilibre de 
l’épisode de surverses. Les résultats de concentrations aux prises d’eau sont représentatifs des 
pics de concentrations qui pourraient être mesurés à la suite de rejets dans la rivière par un 
nombre déterminé de rejets. Les résultats de simulation nous fournissent une estimation de la 
concentration ponctuelle en E. coli à la suite de surverses dans la rivière et une approche 
statistique a alors été utilisée à partir des relations débits-concentrations pour chaque type de 
scénario de déversements  pour calculer les concentrations moyennes annuelles et ainsi les 
classes de traitement de l’eau brute. Tous les événements de rejets simulés se produisent avec une 
relativement haute fréquence et la fréquence des événements de rejets devrait aussi changer en 
fonction du climat et est actuellement inconnue, mais reste un sujet actif de recherche (Mailhot et 
al., 2015). 
6.3.5.1 Relation entre scénarios de rejets et débits 
En s’appuyant sur les concentrations projetées pour les débits simulés et pour chaque 
scénario de rejets (5%,10%,25% et 50%), nous avons établi des relations entre les débits et les 
concentrations reçues à chaque prise d’eau, en faisant la distinction entre scénarios de type HF 
(trop-pleins débordant le plus souvent) et HC (trop-pleins dont la concentration rejetée est la plus 
élevée). Ainsi, par exemple, une relation est établie entre débits et concentrations à la prise d’eau 
B, suivant un scénario HF de rejet de 5% des trop-pleins. En construisant une relation statistique, 
il n’a pas ainsi été nécessaire de simuler l’entièreté des débits quotidiens pour obtenir les 
concentrations correspondantes. Ces relations de régression ont donc été établies avec 7 points, 
issus de nos simulations (6 débits extrêmes et un débit moyen déjà simulé dans le chapitre 5, 
événement C2). Pour chacune de celles-ci, la valeur p est inférieure à 0,005 et R
2
 supérieure à 
0,77 (Annexe 6.8.9).  
Ces relations sont généralement de type linéaire. Cependant dans le cas des scénarios de 
rejets de type HC pour la prise d’eau C, nous obtenons des fonctions puissances et des équations 
polynomiales. Pour un nombre de rejets faible (5% ou 10% des infrastructures), la concentration 
reçue en C décroît lorsque le débit augmente. L’augmentation du volume d’eau permet, dans ces 
cas-ci, une assez bonne dilution des charges rejetées entre les ouvrages de surverses et la prise 
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d’eau C. Cependant, dans le cas où le nombre de rejets est plus important, l’augmentation du 
débit n’est pas suffisante pour permettre une dilution adéquate des charges rejetées. 
L’augmentation du débit provoque l’augmentation de la vitesse de propagation des contaminants 
vers la prise d’eau, engendrant une relation de proportionnalité entre débit et concentration reçue. 
6.3.5.2 Débits  
Les débits qui sont utilisés en climats actuel et futur sont ceux établis lors de la projection 
faite par Huaringa-Alvarez et Leconte (2012) et présentés dans la section des changements 
climatiques ci-haut.  
Pour notre analyse, une série annuelle de débits quotidiens a été prise au hasard parmi les 
29 années présentées par climat (actuel ou futur). Un chiffre a été aléatoirement choisi par Excel 
(Excel 2010, Microsoft, Redmond, WA, USA) entre 1 et 29, déterminant l’année sélectionnée. 
6.3.5.3 Probabilité de rejets 
Pour la détermination de la concentration reçue sur une base journalière, nous établissons 
les probabilités des scénarios de rejets à partir des données d’occurrences de SOMAE (SOMAE, 
2013) entre janvier 2009 et décembre 2012. 
Au total, il y a une probabilité de surverses de 28% à chaque jour comme présenté en 
annexe. Le scénario de rejet est déterminé comme suit : 1) à chaque jour un nombre aléatoire 
entre 1 et 100 est tiré par Excel (Excel 2010, Microsoft, Redmond, WA, USA). Sa valeur est 
reliée comme suit au type de scénario en utilisant une fonction normale présentée en annexe 
6.8.8, 2) les concentrations ont été déterminées suivant les relations de régression pour chaque 
prise d’eau pour chaque type e scénarios HF ou HC. 
Ainsi, à chaque jour, quatre concentrations en E. coli sont établies suivant le débit 
journalier de l’année sélectionnée et les scénarios de rejets (5% à 50%), dont deux par prise d’eau 
et selon le type de rejet HF ou HC.  
Ensuite, 1000 tirages aléatoires suivant une simulation de type Monte-Carlo ont été faits 
avec le logiciel Crystal Ball (Crystal Ball 2008, Oracle, Redwood Shores, CA, USA) pour 
déterminer plus précisément la tendance de la concentration moyenne attendue par année à 
chaque prise d’eau, sa plage de valeurs et son écart-type. Cela permet de mettre en évidence, avec 
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une plus grande précision, comment les changements globaux vont impacter les prises d’eau en 
utilisant les données disponibles et établir des relations, malgré les grandes incertitudes, au regard 
des scénarios futurs de rejets des ouvrages de surverses. 
 Résultats et discussion 6.4
 Climat actuel 6.4.1
Comme décrit au chapitre 5, 19 ouvrages (sur 42) (45%) de surverses en amont des prises 
d’eau B et C ont déversé de façon simultanée sur la période 2009-2012, ce qui équivaut à un 
événement de 1 dans 4 ans pour les ces surverses pour une précipitation de période de récurrence 
de moins de 4 ans.  
Suivant la conception actuelle des prises d’eau A, B et C et des réglementations de 
classification de la qualité de l’eau brute présentée en annexe 6.8.2, les usines de traitements sont 
considérées comme une classe 2 puisque la concentration la plus haute en E. coli observée en 
moyenne sur 12 mois au cours d’une période totale de 36 mois est entre 15 et 150 UFC/100mL 
(Chapitre 4). 
De la Figure 18, les conclusions suivantes peuvent être tirée : 1) comme prévu, la prise 
d’eau A n’est pas vulnérable aux rejets d’égouts non traités et les concentrations ne changeront 
pas suivant n’importe quel scénario (i.e. pas de rejets en amont) et la prise d’eau C, la plus en 
aval, est la plus vulnérable, 2) les concentrations dépendent de la position des ouvrages de 
surverses, les scénarios HF conduisant généralement à des concentrations plus élevées en raison 
de leur emplacement physique (comparativement aux scénarios HC avec un nombre de surverses 
similaires), 3) les forts débits engendrent de plus grandes concentrations que les débits faibles 
même si la plus grande valeur de concentrations a été trouvée lors d’un scénario à débit faible 
pour la prise d’eau C, 4) les débits faibles engendrent de plus grande concentration avec un 
nombre élevée d’ouvrages de surverses qui débordent simultanément, 5) les concentrations sont 
faiblement sensibles aux scénarios HF pour les débits forts, et 6) les concentrations ne sont pas 
sensibles à la période de récurrence des débits que ce soit pour les forts ou les faibles débits. 
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Figure 18. Concentrations ponctuelles en E. coli aux 3 prises d’eau suivant les différents scénarios de surverses en climat actuel (1-3), en climat futur (4-
6) et en climat futur incluant la croissance démographique (6-9). 
(I) 1, 2, 3 représentent les scénarios en climat actuel; (II) 4, 5, 6: les scenarios en climat futur et (III) 7, 8, 9: les scénarios en 
climat futur incluant la croissance démographique. 
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Même si cela peut sembler contre-intuitif que les débits élevés conduisent à des 
concentrations plus élevées aux prises d’eau, car une plus grande dilution serait disponible, ce 
phénomène s'explique par le fait que des débits élevés sont liés à une vitesse de courant élevée, ce 
qui engendre une plus grande dispersion des E. coli jusqu’aux prises d’eau. 
La Figure 19 présente les résultats de simulation montrant les impacts cumulatifs des 
différents scénarios de surverses sur les concentrations d’E. coli dans la rivière étudiée. 
 
Figure 19. Dispersion des E. coli suivant 4 scénarios en crue et en étiage en climat actuel: * 5% scénarios; ** 
50% scénarios. 
6.4.1.1 Débits forts 
Comme montré dans les figures ci-dessus, on peut voir que les scénarios de débordements 
à concentrations élevées conduisent aux concentrations les plus élevées en E. coli pour l'ensemble 
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des prises d’eau par rapport aux scénarios de débordements à haute fréquence (avec le même 
nombre de débordements dans les deux cas). Ainsi, ce n'est pas la fréquence des événements qui 
doit déterminer des décisions en matière de protection de l'eau de source, mais plutôt la position 
des trop-pleins et de leurs concentrations de rejet. Une différence de près de 4 log a été notée 
parmi les scénarios de HC pour les débits élevés.  
Les résultats des simulations ont montré que les débits élevés vont augmenter la diffusion 
et la dispersion des contaminants vers les prises d'eau potable. Même si moins de dilution est 
possible en étiage par rapport à la crue, la différence de concentrations entre les scénarios pour 
les événements à faible débit sera inférieure par rapport à ceux avec des débits élevés en raison de 
la vitesse de dispersion des contaminants avec des débits élevés. Cependant, les valeurs de 
concentration les plus élevées sont observées pendant les étiages avec un grand nombre 
d’ouvrages actifs (scénarios de HC avec 25% et 50% des rejets)  (Figure 19).  
Pour des débits élevés, le débit CA1 (période de récurrence 2 ans) est le plus faible débit et CA3 (période de 
récurrence de 100 ans) le plus élevé. Globalement, tel que présenté à la section 6.8.3:  
Tableau 41, l'augmentation du débit induit une petite augmentation de la concentration en 
B et C dans une gamme allant de 0,03 log à 0,07 log. Une plus grande vitesse d'écoulement 
augmente la diffusion et transporte les contaminants plus rapidement vers la prise d'eau potable et 
un plus grand volume d'eau va transmettre une plus grande charge de contaminants vers les prises 
d’eau. Le plus grand impact sur les concentrations d’E. coli à la prise d’eau B pourrait s'expliquer 
par la morphologie des berges de la rivière et la bathymétrie de la rivière qui induisent une 
dispersion et une accumulation des contaminants vers la zone près de la prise B (Annexe 6.8.7). 
6.4.1.2 Faibles débits  
En ce qui concerne les débits d'étiage, le débit EA1 (période de récurrence de 2 ans) est le 
plus fort débit et EA3 (1 dans la période de récurrence à faible débit de 100 ans), le plus faible. 
La diminution de débit induit une diminution de la concentration à la prise B (environ -0,1 log). 
La même conclusion peut être tirée pour les scénarios HF (-0.03 log) à la prise C (Section 6.8.3: 
Tableau 42). La dispersion sera plus faible en période d’étiage et résulte en une concentration 
plus faible en aval. Il est également prévu que l'inactivation microbienne soit plus élevée en 
étiage durant les mois d'été (Medema et al, 1997; Yagouti et al, 2008). Les effets directs de la 
température n'ont pas été intégrés dans le modèle. Avec des températures plus froides, l'eau serait 
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également plus visqueuse (+79% pour le coefficient de viscosité dynamique (Pa.s) entre 0ºC et 
20ºC). La dispersion peut être ralentie par l’augmentation de la viscosité de l’eau, réduisant le 
transport vers les prises d’eau mais il y aurait également moins d’inactivation des bactéries. En 
outre, les températures ont un effet sur l'efficacité du processus de traitement. Des températures 
plus basses sont généralement associées à une efficacité réduite du traitement (deRegnier et al, 
1989; Fayer et Nerad, 1996; King et al, 2005; Blecken et al, 2010). Nous n’avons pas directement 
considérés les effets de la couverture de glace sur l'hydraulique fluviale et nous en discutons dans 
la section 6.5 sur les incertitudes. 
Le Tableau 42 (Section 6.8.3) présente l'évolution des concentrations en E. coli par 
rapport au scénario à la plus faible période de récurrence en termes de débit. A la prise B, les 
concentrations diminuent généralement à la suite de la faible dispersion ou ne change pas. Pour la 
prise C, l'emplacement, la concentration et la fréquence des scénarios permettent de déterminer si 
les concentrations vont augmenter ou diminuer. Tous les scénarios HC ont conduit à une 
augmentation des concentrations en E. coli pour les débits de récurrence 20 et 100 ans en étiage. 
6.4.1.3 Simulation des classes de potabilisation 
Les classes de traitement ont été obtenues par une approche probabiliste basée sur les 
données et prédictions décrites à la section 6.3.5. Le Tableau 33 présente les résultats de la 
simulation Monte-Carlo effectuée pour 1000 tirages pour chaque prise d’eau suivant le type de 
déversement. La moyenne est la moyenne de l’ensemble des résultats de simulations. Il présente 
aussi les classes de traitement correspondantes suivant les classes établies à l’annexe 6.8.2. 
Tableau 33. Statistiques des concentrations issues de la simulation Monte-Carlo pour chaque prise d’eau 
suivant le type de scénarios, en climat actuel et classes de traitement. 
Prise d’eau- Type de scénarios B-HF C-HF B-HC C-HC 
Moyenne des simulations 
(UFC/100mL) / classe 
267 3 638 3 167 3 644 3 
Écart-type (UFC/100mL) 35  67 -  31  101  
Minimum (UFC/100mL) / classe 164 3 421 3 84 2 358 3 
Maximum (UFC/100mL) / classe 413 3 919 3 300 3 968 3 
Ces résultats nous montrent que sur 1000 années simulées, pour la prise d’eau C, aucune 
ne se place dans la classe 2 (classe à laquelle a été conçue cette usine) ou inférieure, tout comme 
la prise d’eau B dans le cas de déversements de type HF. Pour la prise d’eau B, dans le cas des 
scénarios de type HC, la moyenne est proche de la classe 2 et la médiane est de 165,44 
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UFC/100mL, ainsi près de 70% des simulations effectuées se classent dans la catégorie 3. Pour 
des sources d’eau avec une qualité de l’eau très variable, la fréquence d’échantillonnage, incluant 
des échantillons à la suite d’évènements de rejets, devient importante pour établir les classes de 
traitement des usines de potabilisation. 
La différence clairement observable entre nos résultats et la classe de traitement utilisée 
pour la conception de l’usine est que nos résultats se font sur une base quotidienne tandis que les 
données en E. coli aux usines sont actuellement prélevées sur une base hebdomadaire. Nos 
simulations ont été faites sur une base quotidienne et les concentrations sont celles à l’état 
d’équilibre, représentant les pics quotidiens se produisant au bout de plusieurs heures. Les 
données historiques sont limitées à des échantillons hebdomadaires faits indépendamment des 
événements de rejets. Ces résultats suggèrent que l’utilisation d’une moyenne arithmétique à 
partir de données hebdomadaires n’est pas suffisante pour parer aux éventuels événements de 
contamination pouvant survenir. Bien que Haas (1996) ait démontré que la moyenne arithmétique 
était suffisante pour caractériser un risque moyen, le risque d’évènements fréquents, extrêmes, 
mais de courte durée comme ceux présentés par nos scénarios n’est pas relevé. Les 
concentrations moyennes, déterminées actuellement par des concentrations hebdomadaires, ne 
représentent pas adéquatement la qualité de l'eau aux sources d'eau potable  avec des sources de 
contaminations très variables car les événements de contaminations  se produisent pour de 
courtes périodes (quelques heures), mais ont un grand effet sur les concentrations fécales reçues 
en aval aux prises d’eau. 
 Climat futur (2042-2070) 6.4.2
En climat futur, pour les périodes de récurrence choisies, les débits élevés devraient 
augmenter et les faibles débits diminueront pour les périodes de récurrence de 2 ans et 20 ans et 
augmenteront légèrement pour la période de retour de 100 ans par rapport aux débits de même 
récurrence en climat actuel. Une discussion sur les incertitudes dans les prévisions est disponible 
dans le Chapitre 4.  
Les concentrations ponctuelles en E. coli en climat futur sont présentées dans la Figure 
18. Les concentrations sont généralement similaires à celles du climat actuel. La Figure 20 
montre l’impact cumulatif des rejets d’égouts non traités sous divers scénarios pour les débits 
forts et faibles en climat futur. Les ouvrages de surverses débordant fréquemment ont un impact 
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sur la qualité de l’eau, même si la localisation des rejets est plusieurs kilomètres en amont des 
prises d’eau. 
 
Figure 20. Dispersion des E. coli suivant 4 scénarios en crue et en étiage en climat futur: * 5% scénarios; ** 
50% scénarios. 
6.4.2.1 Débits élevés 
Pour les débits forts, tous les débits vont augmenter par rapport aux débits en climat actuel 
et les effets sur la concentration vont varier. En comparant les événements CA1 et CF1 (annexe 
6.8.5 : Tableau 47), les concentrations ne vont pas changer, les débits étant similaires. Pour les 
autres scénarios, la concentration va globalement croître en conditions futures. Des débits plus 
élevés ne vont pas améliorer la dilution des contaminants, mais peut entraîner une légère 
dégradation de la qualité de l’eau avec une légère augmentation jusqu’à 0,05 log pour une même 
période de récurrence des débits. 
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En comparant les différents scénarios de déversements en climat futur pour des débits 
élevés, le plus grand changement en concentration d’E. coli pour un scénario par rapport au 
scénario de référence 5% est de 3,97 log (Section 6.8.5: Tableau 43) qui est similaire aux 
différences en climat actuel (3,96) (Section 6.8.3: Tableau 39). Les scénarios HC ont eu un 
impact plus important sur les concentrations d’E. coli à la prise d’eau C par rapport aux scénarios 
HF pour les scénarios avec un plus grand nombre de décharges simultanées.  
Aux prises d’eau B et C, la hausse des débits pour les débits élevés de période de 
récurrence élevée (100 ans) (Section 6.8.5: Tableau 45) vont généralement augmenter les 
concentrations de E. coli par rapport aux concentrations avec des débits de période de récurrence 
plus faibles (2 ans) en raison de la vitesse plus forte, et donc, de la dispersion accrue vers les 
prises d’eau. Une réduction des concentrations en E. coli à la prise d’eau C pour les scénarios HC 
avec un déversement de 10% des infrastructures, pouvant s’expliquer par la localisation des rejets 
et la meilleure dispersion, induisant une meilleure dilution, des charges déversées. 
6.4.2.2 Faibles débits  
Pour les faibles débits (annexe 6.8.5 : Tableau 49), les débits de récurrence 2 ans et 20 ans 
vont décroître tandis que le débit de récurrence 100 ans va augmenter de façon marginale (+3%). 
Globalement, la concentration en E. coli observée pour chaque période de récurrence des débits 
va varier peu. Cependant, pour la prise d’eau C, avec un faible nombre de surverses mais ayant 
une grande concentration rejetée, dans le cas d’un débit de récurrence 2 ans, la concentration en 
E. coli va augmenter de 0,24 log. Les fortes concentrations se déversant dans la rivière ayant un 
faible débit va dégrader la qualité de l’eau en C puisque la dilution a une plus grande importance. 
Cependant, le même effet n’est pas observé pour le scénario HF-50% pour l’évènement EF1 
(période de récurrence 2 ans), où une légère amélioration de la qualité de l’eau est observée, 
résultant de vitesses de courant plus faibles qui réduisent la dispersion des contaminants vers la 
prise d’eau C. 
Une légère diminution est observée des concentrations au point B (jusqu'à -0,07 log) pour 
les scénarios HC et HF (Section 6.8.5: Tableau 46). La faible vitesse du débit de la rivière a 
tendance à diminuer le niveau de concentrations en E. coli à la prise d’eau  B, alors que le 
mélange augmente vers l'aval, la mauvaise dilution tend à augmenter la concentration d’E. coli à 
la prise C (augmentant jusqu'à 0,23 log pour les scénarios HC). Durant l’étiage en climat futur, la 
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différence maximale entre le scénario de 50% de surverses par rapport au scénario de 5% de 
surverses est du même ordre de grandeur qu’en climat actuel (3,16 log en climat futur (Tableau 
44) contre 3,21 log en climat actuel  (Tableau 40). 
6.4.2.3 Simulations des classes de potabilisation 
Les analyses en climat futur sont similaires aux analyses en climat actuel, mais en 
considérant les effets des changements climatiques sur le débit de la rivière et les effets 
subséquents sur les concentrations aux prises d’eau. Des résultats similaires ont été obtenus entre 
les concentrations aux prises d’eau et les débits avec de légers changements dans les coefficients 
de régression. 
Le Tableau 34 présente les résultats de la simulation Monte-Carlo effectuée pour 1000 
tirages pour chaque prise d’eau suivant le type de déversement et les classes de traitement 
correspondantes suivant les classes établies à l’annexe 6.8.2 pour la réglementation québécoise. 
Tableau 34. Statistiques des concentrations issues de la simulation Monte-Carlo pour chaque prise d’eau 
suivant le type de scénarios, en climat futur et classes de traitement. 
Prise d’eau- Type de scénarios B-HF C-HF B-HC C-HC 
Moyenne des simulations 
(UFC/100mL) / classe 
260 3 634 3 161 3 640 3 
Écart-type (UFC/100mL) 32  62 -  29  97  
Minimum (UFC/100mL) / classe 172 3 437 3 72 2 358 3 
Maximum (UFC/100mL) / classe 367 3 827 3 285 3 988 3 
Les résultats en climat futur nous montrent le peu de sensibilité des classes de traitement aux 
changements de débits de la rivière résultant des changements climatiques régionaux. En général, 
la variabilité naturelle des débits (débits faibles versus débits élevées) a un plus grand impact sur 
la qualité de l’eau aux prises d’eau potable comparativement à la variabilité attendue suite aux 
changements climatiques sur les débits de la rivière. 
 Impact de la croissance démographique 6.4.3
Les impacts des événements de surverses ont été investigués sans les changements dans la 
fréquence d’occurrences. Les restrictions de rejets ne permettent pas l’augmentation de la 
fréquence des surverses. Ainsi, les résultats de cette étude peuvent être utilisés pour guider les 
actions pouvant être prises pour réduire les effets de la prévention des occurrences sur les prises 
d’eau, pour la production d’eau potable. Cependant, même sans augmenter la fréquence des 
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surverses, les changements climatiques et la croissance démographique doivent être pris en 
considération. L’estimation des surverses est liée à la population desservie par chaque trop-plein. 
La croissance démographique peut affecter la qualité de l’eau, même sans considérer les effets 
des changements climatiques. Il est clair que les scénarios de croissance démographique sont 
encore plus incertains puisqu’ils dépendent des hypothèses reliant la croissance de la population 
et les rejets. Cependant, ils sont utiles pour démontrer la sensibilité du système à la hausse de la 
concentration en E. coli dans les rejets, observée au cours de la dernière décennie. 
6.4.3.1 Débits élevés 
En comparant les scénarios en climat futur incluant la croissance démographique, ceux en 
climat futur sans changement et ceux en climat actuel, les résultats montrent que les classes de 
concentration de l'eau pour les scénarios HF pour des débits élevés resteront inchangés. Pour les 
scénarios HC avec des débits élevés, un faible nombre de surverses (10% ou moins) aura un 
impact faible mais un nombre élevé de dépassements (50%) va induire des concentrations 
extrêmes à la prise d’eau (i.e. > 15000 UFC/100mL). Les scénarios de 25% seront comparables 
au climat actuel. Avec une population croissante, avec des débits élevés, une hausse de 4,22 log 
est attendu pour les scénarios HC les plus extrêmes (annexe 6.8.6 : Tableau 51) à la prise d’eau C 
(relativement au scénario 5%). Ainsi, les effets de l’urbanisation devraient être considérés pour 
prévenir la dégradation de la qualité de l’eau. Les effets combinés de la hausse des débits et de la 
croissance démographique durant des débits forts va augmenter les concentrations par 0,32 log 
aux prises d’eau comparativement à 0,28 log pour les climats actuels et future sans les effets de la 
croissance de la population (annexe 6.8.6 : Tableau 57). 
6.4.3.2 Débits faibles 
Pour les débits faibles, considérant un climat futur avec une population croissante, tous les 
scénarios HF pour la prise d’eau C résultent en des concentrations allant de 150 à plus de 1500 
UFC/100mL, excepté pour le scénario de 50% de rejets simultanés où la concentration était déjà 
au-delà de 1500 UFC/100mL en climat futur. Pour les scénarios HC, les résultats sont similaires, 
excepté pour le scénario de 50 % de rejets simultanés où la concentration attendue est au-delà des 
15 000 UFC/100mL. Sur la Figure 21, les impacts cumulatifs de plus grandes concentrations 
rejetées sont montrés pour chaque type de scénarios (HC ou HF) et pour des débits forts et 
faibles. Un grand nombre de surverses, avec des concentrations rejetées élevées, est critique aussi 
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bien pour des débits forts que des débits faibles, atteignant des valeurs de concentrations au-delà 
de 15 000 UFC/100mL. 
Les concentrations en E. coli rejetées sont estimées compte tenu de la croissance de la 
population et devraient augmenter de 0,27 log le long de la rive nord et 0,25 log pour la rive sud. 
Les augmentations observées aux  prises d’eau ont été directement liées à l'augmentation des 
concentrations rejetées (section 6.8.6: Tableau 57 et Tableau 58). Les valeurs inférieures 
d’augmentation en logs à la prise d’eau C pour les scénarios HC pourraient s'expliquer par les 
effets de l'hydrodynamique des cours d'eau et les emplacements des surverses. Ainsi, 
l'augmentation de logs montre l'importance du contrôle de la source des concentrations élevées en 
E. coli. 
Pour les faibles débits, aucun changement n'a été observé avec la croissance 
démographique pour les scénarios HF. Mais les effets combinés d'une mauvaise dilution et une 
population croissante vont augmenter les concentrations d’E. coli jusqu'à 0,48 logs pour les 
scénarios HC. Le rejet de trop-pleins très concentrés va induire un plus grand impact sur la 




Figure 21. Dispersion des E. coli suivant 4 scénarios en crue et en étiage en climat future incluant la croissance 
démographique: * Scénarios 5%; ** Scénarios 50%. 
Pour les événements avec des débits faibles, les scénarios HC sont plus critiques que les 
scénarios HF. En outre, l'augmentation de la concentration prévue avec les changements 
climatiques, incluant une hausse de la population, avec la décharge de plus de 10% des ouvrages, 
sera de 0,72 log (Section 6.8.6: Tableau 54). Ainsi, les effets de la température et le changement 
de la population doivent être pris en considération pour que l'infrastructure actuelle puisse assurer 
le traitement d'eau potable de façon appropriée, compte tenu de la variabilité anticipée. 
6.4.3.3 Simulation pour les classes de potabilisation 
En considérant les changements globaux (changements climatiques et croissance de la 
population), les régressions observées sont similaires à celles déjà observées en climat actuel. 
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Cependant, on observe un accroissement notoire des coefficients de pentes, représentant des 
concentrations plus élevées en relation avec les débits. 
Des simulations Monte-Carlo ont été faites pour un climat futur incluant la croissance 
démographique. Le Tableau 35 présente les résultats pour chaque prise d’eau suivant le type de 
déversement et présente les classes de traitement correspondantes suivant les classes établies à 
l’annexe 6.8.2. 
Tableau 35. Statistiques des concentrations issues de la simulation Monte-Carlo pour chaque prise d’eau 
suivant le type de scénarios, en climat actuel et classes de traitement, en climat futur, incluant la croissance 
démographique. 
Prise d’eau- Type de scénarios B-HF C-HF B-HC C-HC 
Moyenne des simulations 
(UFC/100mL) / classe 
492 3 1 197 3 306 3 1 172 3 
Écart-type (UFC/100mL) 62  125 -  58  189  
Minimum (UFC/100mL) / classe 325 3 851 3 142 2 624 3 
Maximum (UFC/100mL) / classe 686 3 1 636 4 510 3 1 816 4 
Ces résultats sont influencés par la hausse des concentrations. Dans un climat futur sous 
l’influence de la croissance démographique, les concentrations augmentent et il y a un risque 
accru de dépassement de la classe 3. La réduction des charges en amont des prises d’eau est 
criques pour une adaptation aux changements globaux dans le cadre de la protection des sources. 
 Incertitudes 6.5
Plusieurs sources d’incertitudes existent dans l’étude des effets des changements 
climatiques sur la qualité de l’eau puisqu’il faut considérer toutes les incertitudes des 
changements futurs sur l’hydrologie, l’hydraulique de la rivière et les scénarios de charges 
rejetées. Les incertitudes sur l’hydrologie future inclut la structure interne des modèles générales 
de circulations, les scénarios de rejet des gaz à effet de serrer, les méthodes de mise à l’échelle, 
les conditions initiales du modèle de circulation, la structure du modèle hydrologique et les 
paramètres hydrologiques du modèle (Elìa and Côté, 2010; Frigon et al., 2010; Chen et al., 2011; 
Bouda et al., 2012; Velàzquez et al., 2013). Une description détaillée et l’estimation des 
incertitudes sur les prévisions hydrologiques est faite au chapitre 5 et ont été estimées à un 




L’hydraulique de la rivière affecte les concentrations aux prises d’eau. La bathymétire de 
la rivière peut changer à travers le temps et ces changements n’ont pas été explicitement 
considérés dans le modèle. Cependant, les analyses de sensibilité sur les paramètres de dispersion 
du modèele hydraulique ont démontré qu’il n’y avait de changement plus grand qu’un ordre de 
grandeur dans la concentration aux prises d’eau (Chapitre 5). Avec une plus grande importance 
pour les changements dans l’hydraulique de la rivière, les embâcles peuvent affecter la dispersion 
jsuqu’aux prises d’eau. Le dégel printanier local a été identifié comme étant une période critique 
pour les prises d’eau puisqu’il y a un manque dans les restrictions appliquées aux surverses 
d’égouts non traités en période de fonte des neiges et que les températures de l’eau plus basses en 
cette saison peuvent réduire l’efficacité du traitement de potabilisation (Chapitre 5). Les embâcles 
sont très dynamiques et bien qu’elles soient gérées dans le système de la rivière, elles peuvent 
aussi être affectées par les effets des changements climatiques (Beltaos and Prowse, 2001). Les 
effets de la glace sur l’hydraulique de la rivière n’ont pas été considérés dans le modèle. 
Les plus grandes incertitudes sont liées aux rejets des égouts. Contrairement aux 
paramètres de débit et d’hydraulique de la rivière, les concentrations dans les ouvrages de 
surverses peuvent varier de plusieurs ordres de grandeur. Il y a des incertitudes reliées aux 
méthodes d’enregistrements des surverses qui ne mesurent pas les débits ou les volumes, et 
certains enregistrements fournissent seulement l’occurrence ou non d’une surverse au cours d’une 
semaine. Ainsi, le moment précis de rejet ainsi que son volume, son débit, ses concentrations 
restent inconnues. Les scénarios de changements climatiques en climat futur ne considèrent pas 
explicitement les effets des changements climatiques sur l’hydrologie locale et les rejets des trop-
pleins puisqu’ils doivent être quantifiés. Aussi, l’estimation des concentration en E. coli des 
ouvrages de surverses est basée sur 9 campagnes de mesures (Madoux-Humery et al., 2013; 
Chapitre 5) pour seulement 3 ouvrages de surverses et présente de fortes variabilités (La valeur 
moyenne et la valeur médiane des données sont différentes de 3 log). Cependant, la valeur 
utilisée dans le modèle a été comparée à la littérature : les échantillons nord-américains sont 
moins élevés en concentration que ceux en Europe car il y a un usage plus grand de l’eau et 
possiblement des affluents plus grand et une infiltration accrue (Madoux-Humery et al., 2013). 
Les incertitudes sur les techniques de mesures des concentrations en E. coli ont été estimées à 
environ 25% (Madoux-Humery et al., 2013). Les rejets des eaux de pluie issues d’égouts 
séparatifs n’ont pas été considérées puisque les concentrations qu’elles contiennent sont plus 
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faibles de plusieurs ordres de grandeur malgré la présence d’égouts interconnectés (Sauvé et al. 
2012). 
Cependant, il est clair que les incertitudes sur les concentrations rejetées dominent 
l’entièreté des incertitudes car la variabilité naturelle des sources de contaminants est sur une 
échelle logarithmique tandis que celle des paramètres hydrologiques et hydrauliques se situe sur 
une échelle arithmétique. Les concentrations quotidiennes simulées en climat actuel démontrent 
une concentration moyenne sur 12 mois plus élevées comparées aux concentrations moyennes 
historique depuis 10 ans issues d’échantillons hebdomadaires présentés au Chapitre 4. Les 
valeurs de concentrations moyennes plus élevées peuvent être expliquées par le fait que : 1) les 
simulations représentent l’état à l’équilibre quand des surverses se produisent simultanément et 
dont sont représentatives des concentrations qui se produiraient après le déroulement de plusieurs 
heures durant un jour donné plutôt que la concentration moyenne quotidienne, 2) les données 
historiques sont prises sur une base hebdomadaire sans considération des évènements de rejets, 3) 
pour réduire les erreurs numériques, tous les processus gouvernant le devenir des E. coli n’ont 
pas été considérés, menant à une surestimation des concentrations à un maximum de 16% 
(Chapitre 5), 4) les simulations du modèle utilisent les données actuelles de population pour 
calculer les concentrations pouvant être rejetés par les ouvrages de surverses en se basant sur les 
données de Madoux-Humery et al. (2013); cependant, un changement local a déjà mené à une 
hausse significatif du 95
ème
 percentile des concentrations à la prise d’eau C. Ainsi, les données 
historiques sont biaisées par des concentrations plus basses dans les premières années de l’étude 
menant à des concentrations extrêmes plus basses et une population moins importante. 
Les scénarios futurs de rejet utilisés sont basés sur l’hypothèse qu’aucun changement ne 
se produira, assumant une relation entre population et concentration. Il est fortement probable que 
ces scénarios ne se réalisent pas puisque les municipalités implémentent des stratégies 
d’adaptation aux changements climatiques et des plans de protection des sources d’eau. 
Cependant, ces scénarios démontrent les tendances générales de la qualité de l’eau, supportant le 
développement de politiques et de plans pour l’adaptation aux changements climatiques et la 




• Les concentrations moyennes en E. coli telles qu’établies actuellement (base 
hebdomadaire) ne caractérisent pas de manière adéquate la qualité des eaux brutes en termes de 
contaminants fécaux, puisque les concentrations pouvant être reçues sont très variables 
notamment à cause des surverses. Les concentrations d'indicateurs fécaux doivent être mesurées 
régulièrement et durant les événements de surverses pour mieux caractériser la qualité de l'eau 
brute et déterminer les centiles de concentration. Concevoir des usines de traitement de l'eau sur 
la concentration moyenne, pris sur une base hebdomadaire, est insuffisant et les analyses peuvent 
manquer des données critiques sur les concentrations maximales au niveau des prises d’eau suite 
à des rejets importants.  
• Les classes de traitement de l’eau potable à partir des concentrations en E. coli sont très 
sensibles aux scénarios de rejets. Cependant, pour la rivière étudiée, les classes de traitement de 
l'eau ne sont pas très sensibles aux variations de débit de la rivière en raison des changements 
climatiques, même si les concentrations en E. coli devraient généralement augmenter. Lorsque 
l'on considère à la fois les impacts des changements climatiques sur le débit et la croissance 
démographique en rives, il y aurait un changement dans les classes de traitement de l'eau. Ainsi, 
ce sont les effets combinés des changements climatiques et de la croissance de la population qui 
sont importants pour la protection des sources d'eau. Il est important pour les municipalités 
d’établir une stratégie face à l’augmentation attendue des concentrations rejetées. 
• Pour des débits élevés, le nombre croissant de rejets est un élément clé pour les usines de 
traitement d'eau potable alors que pour de faibles débits, les concentrations élevées dans les rejets 
ont un impact plus important sur la qualité de l'eau brute.  
• Dans les grandes rivières avec des sources locales de contamination, des débits plus 
importants et un plus grand potentiel de dilution ne conduisent pas nécessairement à des 
concentrations de contaminants inférieures aux prises d'eau potable parce que les débits plus 
élevés sont associés à des vitesses plus élevées qui peuvent conduire à une plus grande la 
diffusion des contaminants vers les prises d'eau potable. Une diminution des débits en étiage 
augmentera la mauvaise dilution des contaminants. En conséquence, les périodes de crue et 
d’étiage sont toutes deux essentielles pour les usines de traitement de l'eau, et les effets des 
changements de débit sur les concentrations en E. coli dépendent largement de la position des 
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prises d'eau potable par rapport aux sources de contamination et leurs courants de mélange 
correspondants.  
• Étant donné qu'il y a peu de restrictions des rejets au cours de la période de fonte des 
neiges au Canada, cela devrait être révisé pour créer de plus grandes restrictions sur les rejets en 
amont de stations de traitement de l'eau. Pour le système étudié, les débits élevés surviennent 
après la période de fonte des neiges, lorsque les températures de l'eau sont plus faibles et 
l'efficacité du traitement de l'eau potable est réduite. La fonte des neiges est donc une période 
critique pour la dispersion des contaminants en raison de débits augmentant et des vitesses de la 
rivière, pendant une période de réduction de l'efficacité du traitement de l'eau potable.  
• La faible sensibilité à la période de récurrence du débit de la rivière et la plus grande 
sensibilité aux scénarios de rejets démontre que, pour s’adapter aux changements climatiques, il 
est nécessaire d'améliorer les évaluations des effets des changements climatiques à l'échelle 
locale en ce qui concerne les rejets d’égouts afin d'éviter une augmentation de la fréquence et des 
concentrations de surverses. Comme premier pas dans l’intégration des impacts des changements 
climatiques locaux dans les plans de protection des sources, une caractérisation de la variabilité 
naturelle de la concentration des contaminants, en se centrant sur les événements de rejets, 
pourrait aider à déterminer les tendances potentielles futures et permettent une discussion sur les 
stratégies potentielles de gestion des risques et des investissements pertinents. 
• Les plans de protection des sources d'eau doivent prendre en compte les effets des 
changements climatiques et de la population croissante. L'apport de contaminants locaux a le plus 
grand effet sur la qualité de l'eau, même pour certains des plus grands fleuves avec une grande 
capacité de dilution utilisés comme sources d'eau potable. Ainsi, l’adaptation aux changements 
climatiques pour la protection des sources d'eau doit d'abord et avant tout tenir compte des 
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 Annexes 6.8
 Scénarios de surverses 6.8.1
Tableau 36. Surverses sélectionnées pour les scenarios HF (N : rive nord; S : rive sud) 
5% N5 N13                                     
10% N5 N13 N28 S7                                  
25% N5 N10 N13 N15 N27 N28 S6 S7 S8 S12                     
50% N5 N6 N10 N13 N15 N16 N18 N19 N22 N24 N25 N26 N27 N28 S2 S5 S6 S7 S8 S12 
 
Tableau 37. Surverses sélectionnées pour les scenarios HC (N : rive nord; S : rive sud) 
5% N26 S5 S8                                     
10% N26 S5 S6 S7 S8                                 
25% N5 N13 N26 N28 S1 S5 S6 S7 S8 S10                       
50% N1 N2 N4 N5 N10 N13 N14 N18 N24 N26 N27 N28 S1 S2 S4 S5 S6 S7 S8 S9 S10 
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Figure 22. Période de récurrence d'un nombre simultané de rejets suivant les données 2009-2012.  
 Normes 6.8.2
Tableau 38. Logs d’enlèvements des microorganismes pathogènes basés sur la concentration en E. coli en eau 
brute suivant les normes sur les usines de traitement d’eau potable au Québec (MDDELCC, 2014) 
Numéro de classe Concentration moyenne en E. coli  
(UFC/100mL) 
Cryptosporidium Giardia 
1 <15 3 3 
2 >15 et <150 3 4 
3 >150 et <1500 4 5 
4 >1500 5 6 
Nous introduisons la classe 5 comme une concentration moyenne en E. coli au-delà de 
15000 UFC/100mL. 
Si aucune donnée sur la concentration en E. coli n’est disponible, les concentrations en 
coliformes fécaux peuvent être utilisées en prenant des classes de moins de 20, de 20 à 200, de 
200 à 2 000, de 2 000 à 20 000 et de plus de 20 000 UFC/100mL. Les concentrations considérées 
en E. coli et en coliformes fécaux sont les concentrations moyennes les plus hautes observées sur 
une durée de 12 mois consécutifs dans une période de 36 mois. 
y = 0.0338e0.2547x 


































Figure 23. Scénarios en climat actuel pour les forts débits dépendamment les scénarios de rejets (5%, 10%, 
25%, 50%) et la période de récurrence des débits (2, 20 ou 100 ans). 
 
Figure 24. Scénarios en climat futur pour les forts débits dépendamment les scénarios de rejets (5%, 10%, 
25%, 50%) et la période de récurrence des débits (2, 20 ou 100 ans). 
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 Climat actuel 6.8.4
Tableau 39. Différences en logs en concentrations d’E. coli aux prises d’eau potable par rapport aux scénarios 
de déversement 5% pour une même période de récurrence pour les débits élevés en climat actuel (log de 
UFC/100mL). Les différences les plus grandes sont en gras. 
 
Ouvrages de surverses qui déchargent le plus souvent (HF) 
  CA1 (2 ans) CA2 (20 ans) CA3 (100 ans) 
  5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,00 0,00 0,05 0,04 0,00 0,00 0,04 0,04 0,00 0,00 0,04 0,03 
C 0,00 0,00 0,00 0,24 0,00 0,00 0,00 0,21 0,00 0,00 0,00 0,19 
               Ouvrages de surverses aux concentrations les plus élevées (HC) 
  CA1 CA2 CA3 
  5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
B 0,00 0,00 3,24 3,68 0,00 0,00 3,28 3,73 0,00 0,00 3,32 3,75 
C 0,00 0,27 3,47 3,94 0,00 0,23 3,49 3,96 0,00 0,18 3,51 3,96 
 
Tableau 40. Différences en logs en concentrations d’E. coli aux prises d’eau potable par rapport aux scénarios 
de déversement 5% pour une même période de récurrence pour les débits faibles en climat actuel (log de 
UFC/100mL). Les différences les plus grandes sont en gras. 
 
Scénarios HF 
  EA1 (2 ans) EA2 (20 ans) EA3 (100 ans) 
  5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
B 0,00 0,00 0,00 0,02 0,00 0,00 0,00 0,03 0,00 0,00 0,00 0,03 
C 0,00 0,00 0,02 0,62 0,00 0,00 0,03 0,66 0,00 0,01 0,04 0,67 
  
  Scénarios HC 
  EA1 (2 ans) EA2 (20 ans) EA3 (100 ans) 
  5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
B 0,00 0,00 2,74 3,21 0,00 0,00 2,67 3,14 0,00 0,00 2,62 3,11 




Tableau 41. Différences en logs en concentrations d’E. coli aux prises d’eau potable par rapport aux scénarios 
de débit de récurrence 2 ans pour un même nombre de surverses pour les débits élevés en climat actuel (log de 
UFC/100mL). Les différences les plus grandes sont en gras. 
 
  










  CA1* CA2 CA3  CA1* CA2 CA3 
5% 0,00 0,04 0,07  0,00 0,02 0,05 
10% 0,00 0,04 0,07  0,00 0,02 0,05 
25% 0,00 0,03 0,06  0,00 0,02 0,05 
50% 0,00 0,03 0,06  0,00 0,00 0,01 









   CA1* CA2 CA3  CA1* CA2 CA3 
5% 0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,00 
10% 0,00 0,00 0,00  0,00 -0,04 -0,09 
25% 0,00 0,04 0,07  0,00 0,01 0,03 
50% 0,00 0,05 0,07  0,00 0,01 0,02 
*Représente le débit de récurrence 2 ans 
Tableau 42. Différences en logs en concentrations d’E. coli aux prises d’eau potable par rapport aux scénarios 
de débit de récurrence 2 ans pour un même nombre de surverses pour les débits faibles en climat actuel (log 
de UFC/100mL). Les différences les plus grandes sont en gras. 
 
 










  EA1* EA2 EA3  EA1* EA2 EA3 
5% 0,00 -0,07 -0,12  0,00 -0,02 -0,03 
10% 0,00 -0,07 -0,12  0,00 -0,02 -0,02 
25% 0,00 -0,07 -0,12  0,00 -0,01 -0,01 
50% 0,00 -0,06 -0,11  0,00 0,01 0,02 
     
 










  EA1* EA2 EA3  EA1* EA2 EA3 
5% 0,00 0,00 0,00  0,00 0,27 0,41 
10% 0,00 0,00 0,00  0,00 0,29 0,44 
25% 0,00 -0,07 -0,12  0,00 0,03 0,05 
50% 0,00 -0,06 -0,10  0,00 0,01 0,02 





 Climat futur 6.8.5
Tableau 43. Différences en log en concentrations d’E. coli aux prises d’eau potable par rapport aux scénarios 
de déversement 5% pour une même période de récurrence pour les débits élevés en climat futur (log de 
UFC/100mL). Les différences les plus grandes sont en gras. 
 
Scénarios HF 
  CF1 (2 ans) CF2 (20 ans) CF3 (100 ans) 
  5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
B 0,00 0,00 0,05 0,05 0,00 0,00 0,04 0,03 0,00 0,00 0,04 0,03 
C 0,00 0,00 0,00 0,24 0,00 0,00 0,00 0,18 0,00 0,00 -0,01 0,17 
               Scénarios HC 
  CF1 (2 ans) CF2 (20 ans) CF3 (100 ans) 
  5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
B 0,00 0,00 3,24 3,67 0,00 0,00 3,33 3,76 0,00 0,00 3,36 3,78 
C 0,00 0,27 3,47 3,94 0,00 0,15 3,51 3,96 0,00 0,07 3,52 3,97 
 
Tableau 44. Différences en log en concentrations d’E. coli aux prises d’eau potable par rapport aux scénarios 
de déversement 5% pour une même période de récurrence pour les débits faibles en climat futur (log de 
UFC/100mL). Les différences les plus grandes sont en gras. 
 
Scénarios HF 
  EF1 (2 ans) EF2 (20 ans) EF3 (100 ans) 
  5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
B 0,00 0,00 0,00 0,03 0,00 0,00 0,00 0,03 0,00 0,00 0,00 0,03 
C 0,00 0,00 0,03 0,65 0,00 0,00 0,03 0,66 0,00 0,01 0,04 0,68 
               Scénarios HC 
  EF1 (2 ans) EF2 (20 ans) EF3 (100 ans) 
  5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
B 0,00 0,00 2,68 3,16 0,00 0,00 2,67 3,14 0,00 0,00 2,61 3,10 






Tableau 45. Différences en log en concentrations d’E. coli aux prises d’eau potable par rapport aux scénarios 
de débit de récurrence 2 ans pour un même nombre de surverses pour les débits élevés en climat futur (log de 
UFC/100mL). Les différences les plus grandes sont en gras. 
    
Prise d’eau B   Prise d’eau C 










5% 0,00 0,09 0,12   0,00 0,06 0,08    
10% 0,00 0,09 0,12   0,00 0,06 0,08    
25% 0,00 0,08 0,11   0,00 0,06 0,08    
50% 0,00 0,07 0,10   0,00 0,01 0,01    
                  









 5% 0,00 0,00 0,00   0,00 0,00 0,00    
10% 0,00 0,00 0,00   0,00 -0,11 -0,19    
25% 0,00 0,09 0,12   0,00 0,04 0,05    
50% 0,00 0,09 0,11   0,00 0,02 0,03    
*Représente le débit de récurrence 2 ans 
Tableau 46. Différences en log en concentrations d’E. coli aux prises d’eau potable par rapport aux scénarios 
de débit de récurrence 2 ans pour un même nombre de surverses pour les débits faibles en climat futur (log de 
UFC/100mL). Les différences les plus grandes sont en gras. 
    
Prise d’eau B   Prise d’eau C 










5% 0,00 -0,02 -0,07   0,00 0,00 -0,01    
10% 0,00 -0,02 -0,07   0,00 0,00 -0,01    
25% 0,00 -0,02 -0,07   0,00 0,00 0,00    
50% 0,00 -0,01 -0,06   0,00 0,00 0,01    
                  









 5% 0,00 0,00 0,00   0,00 0,03 0,20    
10% 0,00 0,00 0,00   0,00 0,05 0,23    
25% 0,00 -0,02 -0,07   0,00 0,01 0,03    
50% 0,00 -0,02 -0,06   0,00 0,00 0,01    




Tableau 47.Comparaison entre les concentrations en E. coli aux prises d’eau pour les débits élevées entre les 
climats actuel et futur (log de UFC/100mL). Les différences les plus grandes sont en gras. 
 
Scénarios HF 
  CA1 vs CF1 CA2 vs CF2 CA3 vs CF3 
 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
B -0,01 -0,01 -0,01 -0,01 0,05 0,05 0,04 0,04 0,04 0,04 0,04 0,04 
C 0,00 0,00 0,00 0,00 0,04 0,04 0,03 0,00 0,03 0,03 0,03 0,00 
             
 
Scénarios HC 
  CA1 vs CF1 CA2 vs CF2 CA3 vs CF3 
 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,00 0,00 -0.01 -0.01 0,00 0,00 0,05 0,03 0,00 0,00 0,04 0,03 
C 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -0,08 0,03 0,01 -0,03 -0,10 0,02 0,01 
 
Tableau 48. Comparaison entre les concentrations en E. coli aux prises d’eau pour les débits faibles entre les 
climats actuel et futur (log de UFC/100mL). Les différences les plus grandes sont en gras. 
 
Scénarios HF 
  EA1 vs EF1 EA2 vs EF2 EA3 vs EF3 
 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
B -0,06 -0,06 -0,06 -0,05 0,00 0,00 0,00 0,00 -0,01 -0,01 -0,01 -0,01 
C -0,02 -0,02 -0,01 0,01 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
             
 
Scénarios HC 
  EA1 vs EF1 EA2 vs EF2 EA3 vs EF3 
 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,00 0,00 -0,06 -0,04 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -0,01 -0,01 






Tableau 49. Comparaison des concentrations en E. coli entre celles obtenues avec le débit de récurrence 2 ans 
en climat actuel et le débit de récurrence 100 ans en climat futur en crue aux prises d’eau. (log de 
UFC/100mL). Les différences les plus grandes sont en gras. 
  CA1 vs CF3 (Scénarios HF) 
 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,11 0,11 0,10 0,10 
C 0,08 0,08 0,07 0,01 
       CA1 vs CF3 (Scénarios HC) 
 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,00 0,00 0,29 0,27 
C 0,01 -0,36 0,13 0,06 
 
Tableau 50. Comparaison des concentrations en E. coli entre celles obtenues avec le débit de récurrence 2 ans 
en climat actuel et le débit de récurrence 100 ans en climat futur en étiage aux prises d’eau. (log de 
UFC/100mL). Les différences les plus grandes sont en gras. 
  EA1 vs EF3 (Scénarios HF) 
 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 
B -0,13 -0,13 -0,13 -0,12 
C -0,03 -0,02 -0,01 0,02 
       EA1 vs EF3 (Scénarios HC) 
 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,00 0,00 -0,13 -0,11 





 Climat futur incluant la croissance démographique 6.8.6
Tableau 51. Différences en logs en concentrations d’E. coli aux prises d’eau potable par rapport aux scénarios 
de déversement 5% pour une même période de récurrence pour les débits élevés en climat futur incluant la 
croissance démographique (log de UFC/100mL). Les différences les plus grandes sont en gras. 
 
Scénarios HF 
  CF1 (2 ans) CF2 (20 ans) CF3 (100 ans) 
  5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
B 0,00 0,00 0,05 0,05 0,00 0,00 0,04 0,03 0,00 0,00 0,04 0,03 
C 0,00 0,00 0,00 0,24 0,00 0,00 0,00 0,18 0,00 0,00 -0,01 0,17 
               Scénarios HC 
 
CF1 (2 ans) CF2 (20 ans) CF3 (100 ans) 
  5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
B 0,00 0,00 3,51 3,94 0,00 0,00 3,60 4,03 0,00 0,00 3,63 4,05 
C 0,00 0,39 3,73 4,20 0,00 0,23 3,76 4,22 0,00 0,11 3,78 4,22 
 
Tableau 52. Différences en logs en concentrations d’E. coli aux prises d’eau potable par rapport aux scénarios 
de déversement 5% pour une même période de récurrence pour les débits faibles en climat futur incluant la 




EF1 (2 ans) EF2 (20 ans) EF3 (100 ans) 
  5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
B 0,00 0,00 0,00 0,03 0,00 0,00 0,00 0,03 0,00 0,00 0,00 0,03 
C 0,00 0,00 0,03 0,65 0,00 0,00 0,03 0,65 0,00 0,01 0,04 0,67 
               Scénarios HC 
  EF1 (2 ans) EF2 (20 ans) EF3 (100 ans) 
  5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
B 0,00 0,00 2,96 3,44 0,00 0,00 2,94 3,42 0,00 0,00 2,89 3,38 






Tableau 53. Comparaison des concentrations en E. coli entre celles obtenues avec le débit de récurrence 2 ans 
en climat actuel et le débit de récurrence 100 ans en climat futur, incluant la croissance démographique en 
crue aux prises d’eau. (log de UFC/100mL). Les différences les plus grandes sont en gras. 
  CA1 vs CF3 (Scénarios HF) 
 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,39 0,39 0,37 0,37 
C 0,35 0,35 0,35 0,28 
       CA1 vs CF3 (Scénarios HC) 
 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,00 0,00 0,39 0,38 
C 0,02 -0,13 0,33 0,30 
 
Tableau 54. Comparaison des concentrations en E. coli entre celles obtenues avec le débit de récurrence 2 ans 
en climat actuel et le débit de récurrence 100 ans en climat futur, incluant la croissance démographique en 
étiage aux prises d’eau. (log de UFC/100mL). Les différences les plus grandes sont en gras. 
  EA1 vs EF3 (Scénarios HF) 
 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,15 0,15 0,15 0,16 
C 0,25 0,25 0,26 0,30 
       EA1 vs EF3 (Scénarios HC) 
 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,00 0,00 0,15 0,17 






Tableau 55. Différences en logs en concentrations d’E. coli aux prises d’eau potable par rapport aux scénarios 
de débit de récurrence 2 ans pour un même nombre de surverses pour les débits élevés en climat futur, 
incluant une croissance démographique (log de UFC/100mL). Les différences les plus grandes sont en gras. 
    
Prise d’eau B   Prise d’eau C 










5% 0,00 0,09 0,12   0,00 0,06 0,08 
10% 0,00 0,09 0,12   0,00 0,06 0,08 
25% 0,00 0,08 0,11   0,00 0,06 0,08 
50% 0,00 0,07 0,10   0,00 0,01 0,01 
                  









 5% 0,00 0,00 0,00   0,00 0,01 0,01 
10% 0,00 0,00 0,00   0,00 -0,15 -0,27 
25% 0,00 0,09 0,12   0,00 0,04 0,06 
50% 0,00 0,09 0,11   0,00 0,02 0,03 
*Représente le débit de récurrence 2 ans 
Tableau 56. Différences en logs en concentrations d’E. coli aux prises d’eau potable par rapport aux scénarios 
de débit de récurrence 2 ans pour un même nombre de surverses pour les débits faibles en climat futur, 
incluant une croissance démographique (log de UFC/100mL). Les différences les plus grandes sont en gras. 
  
  
Prise d’eau B   Prise d’eau C 









 5% 0,00 -0,02 -0,07   0,00 0,00 -0,01 
10% 0,00 -0,07 -0,07   0,00 0,00 -0,01 
25% 0,00 -0,02 -0,07   0,00 0,00 0,00 
50% 0,00 -0,01 -0,06   0,00 0,00 0,01 
                  









 5% 0,00 0,03 0,20   0,00 0,00 0,00 
10% 0,00 0,05 0,23   0,00 0,00 0,00 
25% 0,00 0,01 0,03   0,00 -0,02 -0,07 
50% 0,00 0,00 0,01   0,00 -0,02 -0,06 
*Représente le débit de récurrence 2 ans 
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Tableau 57. Comparaison entre les concentrations en E. coli aux prises d’eau pour les débits élevés entre les 
climats futur et futur incluant la croissance démographique (log de UFC/100mL). Les différences les plus 
grandes sont en gras. 
 
Scénarios HF 
  CF1 (sans ou avec pop) CF2 (sans ou avec pop) CF3 (sans ou avec pop) 
  5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,28 0,28 0,28 0,28 0,28 0,28 0,28 0,28 0,28 0,28 0,28 0,28 
C 0,28 0,28 0,28 0,27 0,28 0,28 0,28 0,27 0,28 0,28 0,28 0,28 
             
 
Scénarios HC 
  CF1 (sans ou avec pop) CF2 (sans ou avec pop) CF3 (sans ou avec pop) 
  5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,00 0,00 0,28 0,28 0,00 0,00 0,28 0,28 0,00 0,00 0,28 0,28 
C 0,02 0,14 0,27 0,27 0,02 0,10 0,27 0,27 0,02 0,06 0,27 0,27 
 
Tableau 58. Comparaison entre les concentrations en E. coli aux prises d’eau pour les débits faibles entre les 
climats futur et futur incluant la croissance démographique (log de UFC/100mL). Les différences les plus 
grandes sont en gras. 
 
Scénarios HF 
  EF1 (sans ou avec pop) EF2 (sans ou avec pop) EF3 (sans ou avec pop) 
 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,27 0,27 0,27 0,27 0,27 0,27 0,27 0,27 0,27 0,27 0,27 0,27 
C 0,28 0,27 0,27 0,27 0,28 0,27 0,27 0,27 0,28 0,27 0,27 0,27 
             
 
Scénarios HC 
  EF1 (sans ou avec pop) EF2 (sans ou avec pop) EF3 (sans ou avec pop) 
 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,00 0,00 0,27 0,28 0,00 0,00 0,27 0,28 0,00 0,00 0,27 0,28 




Tableau 59. Comparaison des concentrations en E. coli entre celles obtenues avec le débit de récurrence 2 ans 
en climat futur et le débit de récurrence 100 ans en climat futur, incluant la croissance démographique en 
crue aux prises d’eau. (log de UFC/100mL). Les différences les plus grandes sont en gras. 
  CF1 (sans pop) vs CF3 ( avec pop) (Scénarios HF) 
 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,39 0,39 0,38 0,38 
C 0,36 0,36 0,35 0,29 
       CF1 (sans pop) vs CF3 ( avec pop) (Scénarios HC) 
 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,00 0,00 0,39 0,38 
C 0,02 -0,13 0,33 0,30 
 
Tableau 60. Comparaison des concentrations en E. coli entre celles obtenues avec le débit de récurrence 2 ans 
en climat futur et le débit de récurrence 100 ans en climat futur, incluant la croissance démographique en 
étiage aux prises d’eau. (log de UFC/100mL). Les différences les plus grandes sont en gras. 
  EF1 (sans pop) vs EF3 (avec pop) (Scénarios HF) 
 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,20 0,20 0,20 0,21 
C 0,26 0,27 0,27 0,29 
       EF1 (sans pop) vs EF3 (avec pop) (Scénarios HC) 
 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,00 0,00 0,20 0,21 







Tableau 61. Comparaison entre les concentrations en E. coli aux prises d’eau pour les débits élevés entre les 
climats actuel et futur incluant la croissance démographique (log de UFC/100mL). Les différences les plus 
grandes sont en gras. 
 
Scénarios HF 
  CA1 vs CF1 CA2 vs CF2 CA3 vs CF3 
 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,27 0,27 0,27 0,27 0,32 0,32 0,32 0,32 0,32 0,32 0,31 0,31 
C 0,27 0,27 0,27 0,27 0,31 0,31 0,31 0,28 0,30 0,30 0,30 0,28 
             
 
Scénarios HC 
  CA1 vs CF1 CA2 vs CF2 CA3 vs CF3 
 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,00 0,00 0,27 0,27 0,00 0,00 0,32 0,31 0,00 0,00 0,32 0,31 
C 0,02 0,14 0,27 0,27 0,02 0,03 0,30 0,28 0,02 -0,04 0,29 0,28 
 
Tableau 62. Comparaison entre les concentrations en E. coli aux prises d’eau pour les débits faibles entre les 
climats actuel et futur incluant la croissance démographique (log de UFC/100mL). Les différences les plus 
grandes sont en gras. 
 
Scénarios HF 
  EA1 vs EF1 EA2 vs EF2 EA3 vs EF3 
 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,22 0,22 0,22 0,22 0,27 0,27 0,27 0,27 0,27 0,27 0,27 0,27 
C 0,26 0,26 0,26 0,28 0,27 0,27 0,27 0,27 0,27 0,27 0,27 0,27 
             
 
Scénarios HC 
  EA1 vs EF1 EA2 vs EF2 EA3 vs EF3 
 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 5% 10% 25% 50% 
A 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
B 0,00 0,00 0,22 0,23 0,00 0,00 0,27 0,27 0,00 0,00 0,27 0,27 
C 0,48 0,48 0,28 0,28 0,24 0,24 0,26 0,27 0,27 0,28 0,26 0,27 
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 Géomorphologie à proximité de la prise d’eau B 6.8.7
 
Figure 25. Morphologie de la rivière à proximité de la prise d’eau B. 
 
 
 Analyse de la qualité de l’eau  6.8.8
Tableau 63. Probabilité d'occurrences des surverses entre 2009 et 2012. 





Probabilité au plus 5% 1  8% 8% 
Probabilité au plus 10% 2 à 3 7% 15% 
Probabilité au plus 25% 4 à 9 10% 25% 
Probabilité au plus 50% 10 à 22 3% 28% 
Tableau 64. Type de scénarios appliqués selon le tirage. 
Nombre aléatoire Pourcentage de rejets 








 Relations entre débits et concentrations reçues aux prises d’eau en fonction du type 6.8.9
de rejets (HF ou HC) 
6.8.9.1 Climat actuel 
 
Figure 26. Relations entre débits et concentrations reçues suivant les scénarios HF et HC 5% en climat actuel 
aux prises d’eau B et C. 
 
Figure 27. Relations entre débits et concentrations reçues suivant les scénarios HF et HC 10% en climat actuel 
aux prises d’eau B et C. 
y = 0,8186x - 11,308 
R² = 0,9933 
y = 0,9822x + 733,06 
R² = 0,9933 
y = 4E+08x-2,559 




































y = 0,8186x - 11,176 
R² = 0,9934 
y = 0,9742x + 751,06 
R² = 0,9933 
y = 2E+08x-2,409 







































Figure 28. Relations entre débits et concentrations reçues suivant les scénarios HF et HC 25% en climat actuel 
aux prises d’eau B et C. 
 
Figure 29. Relations entre débits et concentrations reçues suivant les scénarios HF et HC 50% en climat actuel 
aux prises d’eau B et C. 
y = 0,9299x - 68,009 
R² = 0,9928 y = 0,9202x + 865,37 
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y = 0,895x - 12,854 
R² = 0,9928 
y = -0,4977x + 5998,3 
R² = 0,8434 
y = 2,1549x + 149,13 
R² = 0,993 
y = 0,0013x2 - 4,5052x + 12967 









































6.8.9.2 Climat futur 
 
Figure 30. Relations entre débits et concentrations reçues suivant les scénarios HF et HC 5% en climat futur 
aux prises d’eau B et C. 
 
 
Figure 31. Relations entre débits et concentrations reçues suivant les scénarios HF et HC 10% en climat futur 
aux prises d’eau B et C. 
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y = 0,8008x - 9,9407 
R² = 0,9984 
y = 0,9372x + 779,73 
R² = 0,9963 
y = 3E+08x-2,426 






































Figure 32. Relations entre débits et concentrations reçues suivant les scénarios HF et HC 25% en climat futur 
aux prises d’eau B et C. 
 
 
Figure 33. Relations entre débits et concentrations reçues suivant les scénarios HF et HC 50% en climat futur 
aux prises d’eau B et C. 
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y = 0,8638x + 1,3326 
R² = 0,9979 
y = -0,4261x + 5967,5 
R² = 0,779 
y = 1,8997x + 330,42 
R² = 0,992 
y = 0,0011x2 - 4,0812x + 12835 









































6.8.9.3 Climat futur, incluant la croissance démographique 
 
Figure 34. Relations entre débits et concentrations reçues suivant les scénarios HF et HC 5% en climat futur, 
incluant la croissance démographique, aux prises d’eau B et C. 
 
Figure 35. Relations entre débits et concentrations reçues suivant les scénarios HF et HC 10% en climat futur, 
incluant la croissance démographique, aux prises d’eau B et C. 
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y = 1,5095x - 19,625 
R² = 0,9984 
y = 1,7676x + 1466,6 
R² = 0,9963 
y = 2E+09x-2,661 






































Figure 36. Relations entre débits et concentrations reçues suivant les scénarios HF et HC 25% en climat futur, 
incluant la croissance démographique, aux prises d’eau B et C. 
 
Figure 37. Relations entre débits et concentrations reçues suivant les scénarios HF et HC 50% en climat futur, 
incluant la croissance démographique, aux prises d’eau B et C. 
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y = 1,6283x + 1,7607 
R² = 0,9979 
y = -0,7556x + 11123 
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y = 3,8748x + 371,65 
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CHAPITRE 7 DISCUSSION GÉNÉRALE 
Dans le cadre de notre étude, la mise en place d’un modèle hydrodynamique nous a 
permis de caractériser les impacts des changements globaux sur la qualité de l’eau d’une rivière 
desservant près de 400 000 personnes. De manière qualitative, l’étude statistique menée révèle les 
tendances des impacts globaux sur la qualité de l’eau. Le modèle étalonné pour les événements 
extrêmes nous a permis de caractériser ses impacts sur une échelle logarithmique. Ce travail se 
veut avant tout le développement d’une méthodologie regroupant les connaissances 
hydrodynamiques, environnementales et des changements climatiques pour permettre une 
protection optimale de l’eau en milieu urbain. 
 Incertitudes et limitations de l’étude 7.1
Cependant, l’ensemble de ces résultats doit être mis en perspective par rapport à 
l’ensemble des incertitudes et des hypothèses faites vis-à-vis du modèle et des données. Chaque 
incertitude, propre aux données utilisées ou à la méthodologie, est décrite plus en détails dans les 
chapitres correspondants (4, 5 ou 6). 
Dans la partie hydraulique de ce travail, diverses incertitudes ressortent par rapport aux 
hypothèses utilisées, à l’instrumentation et au modèle. Les mesures de niveau d’eau sont faites 
avec une précision d’environ ±5 cm et dans le cadre de la modélisation, une erreur de l’ordre de 
±10 cm est généralement acceptée (CEHQ, 2006). L’utilisation d’une relation niveau-débit à la 
station de jaugeage du débit et l’hypothèse d’un débit constant entre l’entrée et la sortie du 
modèle nous permettent d’accepter, à l’instar du CEHQ (2006), une marge de ±10% sur le débit 
dans le cadre de la modélisation. La bathymétrie a été supposée constante puisqu’aucune 
nouvelle donnée n’est présente. L’hypothèse d’une colonne verticale homogène permet 
l’utilisation d’un modèle 2D plus rapide et plus facile qu’un modèle 3D mais permet la 
géolocalisation dans le plan de l’étude, contrairement au modèle 1D. Le maillage a été utilisé en 
l’état puisque le plus grand niveau de raffinement (les mailles les plus petites) utilisable par 
rapport aux performances de l’ordinateur était déjà présent autour des points d’injection en rives. 
Dans le cadre d’une modélisation hydrodynamique pure, une calibration avec les vitesses aurait 
été nécessaire, cependant, l’absence de données ne nous permet de répondre à ce besoin. Malgré 
les quelques limitations de ce modèle, il a notamment l’avantage d’être utilisée par les agences 
gouvernementales au Québec pour la caractérisation des crues, ce qui le rend accessible si ces 
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dernières souhaitent l’utiliser dans un cadre de problématique environnementale (Chapitre 5). Au 
final, on se rend compte que l’hydraulicité a peu d’influence sur les valeurs de concentrations 
reçues aux prises d’eau. Ainsi, une hausse débit de 15% en crue provoque une hausse de 
concentration de 1,5% au maximum. De plus, les erreurs présentées se basent sur une échelle 
arithmétique ce qui a peu d’impact sur l’échelle logarithmique utilisée pour les concentrations 
(Chapitre 6). 
Pour l’étude de la contamination, l’occurrence des surverses est dépendante de 
l’instrumentation et peut mener à une incertitude d’au plus sept jours sur plus du tiers des 
enregistreurs (Chapitre 4). Une erreur de 25% sur les concentrations mesurées aux ouvrages de 
surverses a été admise pour les neuf campagnes de mesures faites aux trois ouvrages de surverses 
par Madoux-Humery et al. (2013), qui servent dans la calibration du modèle. Pour nous permettre 
de lier les occurrences de surverses et les concentrations reçues aux prises d’eau, nous avons 
utilisé des valeurs observées en aval d’au plus deux jours après l’enregistrement de surverses et 
actualisé celles-ci par rapport au jour du rejet puis que le temps de transport estimé est de 5h au 
maximum. Vis-à-vis de la modélisation du transport-dispersion, comme aucune donnée de 
volume ou de temps n’était disponible, par l’application d’une condition de Dirichlet, le 
déversement a été supposé constant, nous offrant ainsi la valeur de la concentration reçue 
maximale. L’E. coli a été considéré comme un contaminant conservatif pour l’étude puisque le 
temps de séjour est plutôt et que l’erreur de surestimation liée est comprise entre 8% et 16%. De 
plus, le modèle tel qu’utilisé ne décrit pas explicitement l’importance de la sédimentation. En se 
basant sur les travaux de Droppo (2004), nous nous rendons compte que l’impact de la 
sédimentation est négligeable pour notre site étudié. Face à nos résultats de calibration et de 
validation, nous avons admis une erreur de 1 log par rapport aux concentrations extrêmes tel 
qu’admis dans le cadre de la modélisation de la dispersion de contaminants (Autixier et al., 2014) 
(Chapitre 5). En outre, des incertitudes sont présentes dans le cas de la dispersion en saison 
hivernale où la présence des embâcles n’a pas été prise en considération dans notre modèle et 
peut affecter le processus de dispersion des contaminants. La précision des données 
d’occurrences ne sont certes pas vérifiables mais les incertitudes liées à l’instrumentation et 
l’utilisation d’un contaminant conservatif sont négligeables sur une échelle logarithmique. Des 
incertitudes subsistent entre l’occurrence des surverses et les relevés de concentrations aux prises 
d’eau mais la calibration et la validation du modèle pour les prises d’eau B et C nous montrent 
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que le modèle permet de simuler adéquatement les concentrations extrêmes reçues aux prises 
d’eau, dans un ordre de grandeur d’erreur de 1 log (Chapitre 6).  
Dans le cadre des changements globaux, de grandes incertitudes règnent face aux 
possibles scénarios de changements climatiques et de croissance démographique. On estime à au 
plus 30% l’erreur liée aux changements climatiques dans le cadre de notre étude (Chapitre 4). Là 
encore, l’erreur qui peut sembler importante sur l’échelle arithmétique est limitée par le faible 
impact de l’hydraulicité sur les résultats et le fait que cela reste minime sur une échelle 
logarithmique (Chapitre 6). Concernant la croissance démographique, la supposition d’une 
croissance constante est bien évidemment simplificatrice et se veut avant tout une étude du lien 
entre population et dégradation de la qualité de l’eau. La municipalité de la rive nord estime 
notamment à une hausse de la population d’environ 50% d’ici 2070 alors que nous avons estimé 
cette hausse à 88% 88% pour la rive nord. Cette hypothèse nous permettait notamment de savoir 
dans quelles proportions une quantité donnée d’augmentation démographique pouvait affecter la 
qualité de l’eau (Chapitre 6). 
 Synthèse 7.2
Ainsi dans le cadre de notre étude et malgré les nombreuses incertitudes liées à la 
modélisation et aux données, nous avons pu comprendre les enjeux sous-jacents de la 
préservation de la ressource dans un bassin versant urbain au Québec et répondre notamment au 
premier objectif (i.e. estimer les enjeux actuels et futurs en termes de qualité d’eau dans la 
portion de la rivière étudiée). La qualité de l’eau dans la rivière est fortement dépendante des 
débordements d’égouts non traités en amont. Ainsi, à la prise d’eau C, où les données disponibles 
sont les plus nombreuses, la croissance constante des valeurs extrêmes en termes de 
concentrations a été mise en relief. La qualité de l’eau s’est fortement dégradée au cours des 10 
dernières années. Sur une portion de 20 km de long, avec un temps de parcours de quelques 
heures, la concentration en E. coli au point C peut être jusqu’à 40 fois plus importante qu’au 
point A. D’un point de vue du ratio de dilution, cette tendance est similaire. Ce résultat aurait pu 
être corroboré pour les autres prises d’eau si les données disponibles en A et en B étaient plus 
importantes. La présence de données journalières sur une période plus étendue que 10 ans 
permettrait de limiter tout doute raisonnable quant aux tendances observées (Chapitre 4). 
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Deux périodes dans le cycle hydrique semblent critiques pour la qualité de l’eau : la fonte 
des neiges en période de crue et l’étiage. Elles sont toutes deux plus fréquemment exposées à des 
concentrations extrêmes (représentant près de 70% des concentrations extrêmes observables au 
cours d’une année à la prise d’eau C (40% en crue, 30% en étiage)). Par ailleurs, la présence de 
concentrations extrêmes en période de crue (hiver et printemps) peut être problématique pour le 
traitement de potabilisation en aval, une température basse de l’eau brute réduisant l’efficacité du 
traitement. Nous pouvons déjà émettre la recommandation d’une limitation des rejets d’eaux 
usées non traitées en hiver en amont des prises d’eau potable, contrairement à ce que les 
règlements en vigueur permettent. En outre, une analyse sur une durée plus longue serait 
intéressante pour permettre une analyse plus précise des périodes critiques (durée, relations avec 
les autres facteurs) (Chapitre 4). 
L’évolution de l’hydraulicité dans le bassin versant des Outaouais va mener à une pointe 
de crue plus hâtive et plus importante mais aussi à des étiages plus critiques suivant la projection 
utilisée. Bien que nous ne pouvons tirer aucune conclusion directe par l’analyse de données sur la 
qualité de l’eau, nous pouvons évaluer que le changement de débits pourrait réduire 
significativement la capacité du cours d’eau à diluer les polluants. Cette analyse succincte nous 
permet de révéler les tendances futures de la capacité de dilution du cours d’eau, en accord avec 
les études qualitatives faites à ce sujet. La projection en climat futur est unique (un seul scénario 
utilisé) et possède ses propres incertitudes. L’utilisation de plusieurs scénarios de projections 
climatiques sur le bassin versant pourrait nous aider à corroborer ou non ces conclusions. 
Cependant, les tendances observés sont similaires aux études menées sur les changements 
climatiques en Amérique du Nord (Hayhoe et al., 2007) (Chapitre 4). 
Nous pouvons corroborer les hypothèses émises pour l’objectif 1 selon lesquelles le risque 
de présence de concentrations élevées en E. coli aux prises d’eau est présent en étiage et durant la 
fonte des neiges et qu’en climat futur, le pic de crue sera plus fort et hâtif et que les débits en 
étiage seront plus critique et réduiront la capacité de dilution du cours d’eau. 
Pour analyser les processus impliqués dans la contamination par l’E. coli des prises d’eau, 
nous avons utilisé la modélisation hydrodynamique 2D pour comprendre les phénomènes de 
diffusion et de dispersion à la suite d’une surverse d’égouts et ainsi répondre à l’objectif 
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d’estimation et de caractérisation de ses impacts sur les prises d’eau (Chapitre 5). Afin de le 
calibrer au mieux, nous avons étudié les divers facteurs entrants et sortants du système à l’étude.  
Les surverses d’égouts sont la seule source de contamination dans notre section de rivière. 
Ce sont près de 40% des ouvrages actifs qui peuvent déborder en même temps. Celles-ci sont 
fortement liées à des précipitations (43% de risque de surverses en temps de pluie) et même si les 
relations ne sont pas clairement établies, 60% des surverses entre 2009 et 2012 ont pu être liées à 
des événements de pluies, mais beaucoup de surverses n’ont pas nécessairement de seuils de 
pluie significatifs qui provoquent le débordement. Ainsi, même si les précipitations induisent une 
hausse du risque de contamination, les ouvrages de surverses peuvent déborder sans précipitation 
(risque de 13%). La fonte des neiges semble jouer un rôle important, bien qu’aucune tendance 
n’ait pu être définie, car près de 100% des surverses sans précipitation ont lieu en période de 
fonte des neiges. Cette analyse de données reste notamment très incertaine du fait du mode de 
prélèvement des occurrences de surverses (imprécisions allant jusqu’à 7 jours). La corrélation 
entre pluies et surverses au Québec a notamment été étudiée par Mailhot et Talbot (2014) mais ce 
travail pourrait être bonifié par des données plus précises de surverses (date et heures exactes, 
durée de la surverse) ainsi que des données de précipitations pour l’ensemble des ouvrages aux 5 
min. Il reste étonnant qu’un seuil significatif de 3 mm de pluie pour 24 h puisse produire le 
débordement d’égouts (Chapitre 5). 
Dans le cadre de la modélisation, en se basant sur l’échantillonnage de trois des 
infrastructures présentes en bordure de rivière, nous avons estimé la concentration en E. coli par 
habitant à 5,5 UFC/100mL/p. Connaissant la population desservie par trop-pleins, nous avons 
estimé la concentration rejetée par trop-plein. Cette valeur estimée reste très incertaine car elle se 
base sur les données de trois ouvrages, prises lors de neuf campagnes de mesures uniquement. La 
méthode d’échantillonnage présente elle-même ses propres incertitudes (de l’ordre de 25%). La 
population desservie est aussi sujette aux incertitudes puisqu’elle évolue (Chapitre 5). 
Concernant le modèle hydrodynamique, celui-ci fut bâti et calibré sur le modèle de notre 
rivière bâti par le CEHQ. La calibration par variation du coefficient de Manning nous a permis de 
déterminer que le modèle était suffisamment bien calibré pour la période d’étiage, suivant les 
données issues de cinq campagnes de mesures. Ce travail a eu pour résultat un modèle dont 
l’erreur se limitait à ±10 cm sur le niveau d’eau et de ±10% sur le débit en crue et en étiage. 
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Cependant, ce modèle pourrait être critiqué par le fait que varier le coefficient de Manning pour 
calibrer le modèle est une façon erronée de réduire les erreurs. Le coefficient de Manning est 
caractéristique du type de sol et ce dernier ne varie pas ou très peu entre les saisons. Cependant, 
le modèle calibré en crue nous donnait un résultat suffisant en période d’étiage. De plus, dans le 
cadre d’un travail de dispersion, il aurait été plus judicieux de pouvoir calibrer le modèle avec les 
vitesses du courant. Ces données sur le terrain étant indisponibles, nous avons suivi la 
méthodologie utilisée par le CEHQ (Chapitre 5). 
Pour la modélisation de la dispersion, nous avons calibré notre modèle grâce à six 
campagnes d’échantillonnage qui ont été effectuées aux ouvrages de surverses et qui sont 
corrélées à des mesures de qualité d’eau aux prises d’eau en aval. Le modèle ainsi bâti nous a 
donné une relative précision de l’ordre de 1 log pour les événements de calibration,  de 1.5 log 
pour les événements de validation à la prise d’eau C et 1 log pour les événements de validation à 
la prise d’eau B. Ces erreurs qui peuvent sembler importantes sont tout à fait acceptables au 
regard de la précision des données entrantes et du type de modélisation. Les erreurs au-delà de 1 
log, visibles pour les événements de validation en C sont notamment liées au fait que la valeur de 
la concentration reçue observée ne tient pas en considération le grand nombre de rejets 
simultanés qui ont été observés en même temps. Il se peut donc que l’échantillonnage à la prise 
d’eau ait manqué le pic de concentration rejeté par l’ensemble des trop-pleins. Il est courant que 
l’on accepte en modélisation en environnement une erreur de l’ordre de 1 log (ex. : (Autixier, 
2012)). Cependant, cette précision pourrait être améliorée par des données entrantes plus précises 
et des données en aval (aux prises d’eau) capturées juste après les surverses. Idéalement, des 
données en rives et au centre du cours d’eau en différents points au cours des événements de 
surverses amélioreraient le panache et le choix subséquent des valeurs des coefficients de 
dispersion (Chapitre 5). 
Ce modèle ainsi validé et calibré grâce aux données disponibles nous a permis de 
déterminer l’ordre de grandeur des concentrations pouvant se retrouver aux prises d’eau en aval. 
Il nous a permis de mettre en exergue les processus clés de la contamination dans notre rivière. 
Dans notre cas de figure, les diffusivités moléculaires et longitudinales étaient beaucoup plus 
importantes que les processus de diffusivités horizontales et verticales. Cependant, dans le cas de 
débits extrêmement faibles (événements E1 et E2 : en dessous de 500 m
3
/s) le raisonnement est 
inverse. Du fait du nombre restreint d’événements à débit faible pour notre calibration et 
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validation, nous avons choisi de garder pour la suite de notre étude les coefficients calibrés pour 
les autres événements (Chapitre 5).  
Au regard des résultats de calibration et validation, les hypothèses émises dans le cadre de 
l’objectif 2 sont corroborées. Une concentration extrême n’est pas forcément liée à un grand 
nombre de surverses (événement C5 (Chapitre 5) : 3 surverses et 1 280 UFC/100mL à la prise 
d’eau C). Cependant, un grand nombre de surverses peut induire une forte concentration 
(événement C3 (Chapitre 5) : 12 surverses et 800 UFC/100mL à la prise d’eau C). Un effet 
cumulatif est observable sur les panaches de concentrations et peut accroître de plus de 3 logs la 
concentration en E. coli dans l’eau (103 à 107 UFC/100mL) (Chapitre 5).   
La localisation du rejet et sa charge déterminent notamment si la concentration sera 
problématique en aval. Ainsi la position des trois trop-pleins de l’événement C5 et les charges 
rejetées mènent à une concentration extrême (au-delà de 150 UFC/100mL). Les charges moins 
importantes des 17 ouvrages débordant lors de l’événement S4 (Chapitre 5) mènent à une 
concentration reçue plus faible. Les ouvrages de surverses ayant un nombre fréquent de rejets ne 
sont pas a priori les plus problématiques. L’emphase pour la protection des ressources hydriques 
devrait se porter sur les charges se déversant dans les sources d’eau potable (Chapitre 5). 
On observe que trois des événements à la plus forte concentration reçue se déroule en 
période de crue (C1 à C3 (Chapitre 5)). Ainsi, les rejets en période de crue ne sont pas forcément 
mieux dilués par l’arrivée d’un grand volume d’eau. Les processus de dispersion sont accrus dans 
la direction des vitesses du courant qui se dirige directement vers les prises d’eau. Les charges 
rejetées se rendent donc plus rapidement et en plus grand nombre vers les lieux de captation. 
C’est en période d’étiage que le plus grand nombre de surverses simultanées est observé dans 
notre site d’étude. Cela s’explique notamment par les précipitations intenses qui surviennent 
durant cette période. Bien que les vitesses de dispersion soient plus faibles et le processus de 
décantation plus important, des événements à forte concentration sont observables durant cette 
période (événements C4 et C5). C’est la combinaison de la saisonnalité (débit fort ou faible), des 
concentrations rejetées (fortes ou faibles) et l’accumulation des surverses qui engendrent les 
concentrations résultantes en E. coli aux prises d’eau (Chapitre 5). 
Pour l’objectif 3 (i.e. caractériser, par divers scénarios, les impacts des changements 
globaux sur la concentration en E. coli aux prises d’eau, suivant les changements attendus d’ici 
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2070), divers scénarios de rejets et d’hydraulicité ont été établis. Nous avons analysé les impacts 
des changements de débits et de croissance démographique sur la qualité de l’eau. L’hydraulicité 
a peu ou pas d’impact sur la qualité de l’eau. Ainsi, pour un débit de période de récurrence de 20 
ans en crue, la valeur du débit augmente de 15% mais pour un scenario de déversements similaire 
en climats actuel et futur, la concentration n’augmente que de 1,5%. De plus, en observant les 
relations bâties entre débit et concentrations pour des scénarios de rejets identiques, la hausse 
maximale des concentrations est de 0,78 log pour un même scénario de rejet à une même prise 
d’eau pour une hausse de débit maximale de 436 % (528,6 m3/s à 2831,5 m3/s) sauf dans le cas 
de la prise d’eau C dans le cas des scénarios HC- 5% et -10% où l’augmentation de débit dilue 
adéquatement les rejets (différence maximale de 2 logs entre les débits les plus forts et les plus 
faibles). Au contraire, si l’on ajoute les effets d’une croissance démographique (89% sur la rive 
nord et 77% sur la rive sud), on observe une hausse de la concentration reçue à la prise d’eau de 
91% pour une même période de récurrence des débits, à scénarios de rejets équivalents. Plus que 
les changements climatiques, c’est l’augmentation de la charge déversée qui présente un risque 
non négligeable pour la qualité de l’eau. En outre, les périodes de crue et d’étiage répondent 
différemment aux scénarios de déversements. Alors que la qualité de l’eau en crue sera plus 
sensible à l’ajout de nouvelles surverses (effet cumulatif), la qualité de l’eau à l’étiage sera plus 
sensible à la valeur de concentration déversée. Aussi, contrairement aux idées reçues, la crue, 
bien qu’apportant un grand volume d’eau, apporte aussi une vitesse de courant plus grande, qui 
charrie plus rapidement les contaminants vers la prise d’eau au cours des quelques heures de 
temps de résidence, n’assurant pas son pouvoir de dilution tel qu’on le confère aux grands 
volumes d’eau. Ces résultats, qui confirment les hypothèses précédemment énoncées, sont à 
mettre en perspective avec les données utilisées (précision, type) ainsi que la modélisation 
(statique) effectuée et se veulent uniquement révélateurs des processus observables après le 
déversement d’égouts dans la rivière, selon la force du débit, le nombre et la concentration des 
surverses (Chapitre 6). 
Ainsi, l’hypothèse que les changements de débits prévus ont un impact significatif sur la 
qualité de l’eau est contredite. Les hypothèses selon lesquelles le nombre de surverses et la valeur 
des concentrations rejetées, liée à l’urbanisation, ont un impact significatif ont été corroborées. 
Le nombre de surverses simultanées a notamment un impact significatif en période de crue tandis 
que la valeur des concentrations rejetées est critique en période d’étiage. Les changements 
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d’hydraulicités dus aux changements climatiques ont donc peu d’impacts, selon notre étude 
(Chapitre 6). 
Dans le cadre des prises d’eau B et C, la norme utilisée est de classe 2. On s’aperçoit que, 
pour des scénarios de crue en climat actuel, la variabilité de la qualité microbiologique est élevée 
et les pics de concentration devraient être considérés dans l’évaluation de la vulnérabilité de la 
prise d’eau. En climat futur incluant une croissance démographique, en crue, avec une récurrence 
des événements de rejets de 5 à 7 ans environ, il est probable que les usines de traitement se 
retrouvent à traiter une concentration au-delà de 15 000 UFC/100mL. Ces événements de rejets 
ne sont pas rares et se doivent d’être mieux gérer afin de prévenir tout risque de pollution à la 
prise d’eau (Chapitre 6). 
La probabilité d’occurrence des scénarios nous permet de mettre en perspective les 
résultats obtenus par rapport aux exigences légales. Bien que les règlements se basent sur une 
moyenne des concentrations reçues et que cette utilisation est corroborée par Haas (1996), l’étude 
d’événements ponctuels nous permet de soulever la question de la capacité de traitement des 
usines d’eau potable lors de la présence de concentrations extrêmes. De plus, suivant le Chapitre 
4, la valeur des concentrations extrêmes tend à s’accroitre chaque année depuis 10 ans et les 
scénarios étudiés sont fortement probables dans le contexte actuel de débordements (Chapitre 6). 
On peut se demander si la conception d’une usine sur la base d’une valeur moyenne de 
concentrations prélevées de façon hebdomadaire sur une durée de 12 mois permet à l’usine de 
traiter adéquatement les concentrations extrêmes recueillies. Il est difficile de conclure sur 
l’adéquation du traitement fait puisqu’il faudrait idéalement faire la simulation de chacun des 
débits quotidiens pour chaque scénario quotidien de déversements observé, sachant qu’il y a en 
moyenne 160 événements de surverses par an. La durée moyenne d’une simulation de débit faite 
durant ce travail est d’environ 3 à 4 jours et que, jusqu’à 5 simulations peuvent être faites 
simultanément. Au minimum 280 jours seraient nécessaires avec les conditions techniques 
actuelles pour faire ces scénarios de débits, sans compter les simulations de déversements et 
l’analyse des résultats. Une étude sur une durée plus longue que 36 mois serait par ailleurs très 
intéressante pour observer la tendance des concentrations moyennes sur 12 mois. L’utilisation de 
régressions et la répétition jusqu’à 1000 tirages nous permettent de gagner du temps et de 
déterminer les tendances sur la classe de traitement adéquat en fonction d’une approche 
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stochastique. La répétition des tirages nous permet de corroborer la mésestimation apparente de 
la classe de conception des usines de potabilisation. 
L’utilisation de la concentration moyenne annuelle sur une base hebdomadaire en E. coli 
semble être insuffisante pour bâtir le traitement nécessaire à la potabilisation de l’eau brute 
puisqu’elle peut omettre de relever les concentrations extrêmes reçues quotidiennement liées au 
déversement de trop-pleins en amont et omet les événements de rejets. 
Diverses améliorations de ce travail sont possibles. Le modèle surestime de l’ordre de 8% 
à 16% (ou 0.06 log (UFC/100mL) au maximum) la concentration en E. coli dans l’eau puisque la 
dégradation de la bactérie n’a pas été comptabilisée dans le processus de transport-dispersion. Le 
choix d’un élément conservatif permet de réduire les oscillations parasites de valeurs de 
concentrations dans l’eau. Cette surestimation est limitée par le fait que l’écart entre les 
concentrations observées et simulées aux prises d’eau reste inférieur à 1 log. Les erreurs les plus 
élevées relevées lors de la validation du modèle ont été observées lors d’un nombre de surverses 
importants. La concentration correspondante a souvent été prélevée entre 24h et 72h plus tard, 
laissant le temps d’une importante dilution et ne révélant pas le pic de contamination résultant. Le 
prélèvement de concentrations à la suite d’une surverse permettrait de réduire cette incertitude. 
De plus, l’utilisation d’un ordinateur plus puissant permettrait un raffinement du maillage et 
l’utilisation du module réservé aux coliformes fécaux. 
Aussi, certaines incertitudes subsistent dans l’hydrodynamique du modèle : erreur de 
±10% sur le débit dans la calibration du modèle et erreur de ±30% dans les débits projetés en 
climat futur. Dans le cadre d’événements extrêmes comme élaborés par les différents scenarios, 
les changements d’hydrologie ont eu peu d’impacts par rapport aux changements de 
concentrations déversées dans l’eau. Une augmentation de 15% du débit à mener à une hausse de 
1,5% de la concentration aux prises d’eau mais une hausse de 0.28 log (90%) de concentration 
rejetée à mener à une hausse de 0.28 log de la concentration aux prises d’eau. Ainsi, les erreurs et 
incertitudes liées au modèle hydrodynamique ont peu d’impacts sur la classification des 
concentrations estimées. Cependant, l’estimation des concentrations rejetées est d’une grande 
importance pour la modélisation des concentrations reçues aux prises d’eau. La caractérisation 
des sources locales (charges, durées, occurrences exactes) de contamination est donc primordiale 
pour la précision du modèle de transport-dispersion. 
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Les différents enjeux présents dans notre rivière ont été étudiés et par la modélisation, 
nous avons pu comprendre les phénomènes de contamination aux prises d’eau. Finalement, 
l’utilisation de scenarios nous a permis de prédire dans une certaine mesure les impacts des 
changements globaux sur la qualité de l’eau. L’utilisation d’un modèle hydrodynamique permet 
donc de prévoir, dans une certaine mesure, les tendances actuelles et futures des impacts de 
déversements sur la concentration en E. coli à l’eau brute des prises d’eau potable. 
L’amélioration de ce modèle et des données entrantes est essentielle pour améliorer et confirmer 
les premières conclusions ainsi tirées. Cependant, les conclusions tirées sont suffisantes pour 





CHAPITRE 8 CONCLUSIONS 
Ce travail a permis de caractériser et d’énoncer les probables impacts des changements 
globaux sur la qualité de l’eau d’ici 2070. Les données et le modèle de transport-dispersion nous 
ont permis de relever les principales tendances en termes de qualité d’eau dans la portion de 
rivière étudiée, considérant les incertitudes et les limites du modèle et des données. Ainsi, des 
recommandations ont été émises à la suite de ces constats pour la protection des sources d’eau de 
surface. 
Par l’analyse des données, deux périodes critiques dans la qualité de l’eau ont pu être 
déterminées : la crue, avec de forts débits, et l’étiage, présentant les plus faibles débits. Entre 
2002 et 2012, la qualité de l’eau s’est fortement dégradée, notamment à la prise d’eau la plus en 
aval, sous l’influence de rejets d’égouts non traités en amont. Actuellement, aucune restriction 
n’est appliquée en période de fonte des neiges au Canada (période de crue) alors que l’on 
retrouve dans cette période près de 40% des concentrations extrêmes au cours d’une année. En 
observant uniquement la situation en climat actuel, nous pouvons déjà souligner et appuyer de 
nouveau le fait qu’une restriction plus importante devrait être faite à l’encontre de la fréquence 
des surverses en tout temps de l’année et plus particulièrement en période de fonte des neiges. 
L’impact des surverses en période de crue est accentué par le manque de dilution dû à la présence 
des grandes vitesses de courant mais aussi par la température basse de l’eau en cette période qui 
réduit l’efficacité des traitements dans l’usine d’eau potable. Les stratégies de régulation des 
surverses doivent se concentrer sur les deux périodes critiques énoncées en ôtant ou limitant les 
rejets d’égouts. 
En climat futur, certains changements dans l’hydraulicité sont attendus à l’horizon 2070. 
En crue, les débits seront plus forts et le débit de pointe sera plus hâtif, accélérant la dispersion 
vers les lieux de captation. En étiage, les débits seront généralement plus bas, réduisant ainsi la 
capacité de dilution du cours d’eau. Au regard des résultats exposés, une action doit être menée 
pour l’incorporation des impacts des changements d’hydraulicités prévus en climat futur dans les 
plans de protection d’eau et une action doit être mener pour caractériser les probables impacts des 
changements locaux d’hydrologie (précipitations) dans l’occurrence des rejets. 
La modélisation hydrodynamique nous a permis de mettre en avant l’effet cumulatif des 
rejets en rivière. Nous avons pu montrer le fait qu’une forte concentration en E. coli n’est pas 
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forcément liée à un grand nombre de surverses mais un grand nombre de surverses induisent 
généralement une forte concentration à la prise d’eau en aval. Ces fortes concentrations ont pu 
être reliées aux processus de dispersion mais aussi à la localisation des surverses, aux saisons et 
aux concentrations rejetées.  
La simulation de différents scénarios en crue et en étiage en climats actuel et futur a mis 
en relief les tendances actuelles et attendues sur la qualité de l’eau. Sous différents scénarios de 
rejets en climat actuel, la prise d’eau C est plus vulnérable puisque des événements à la fréquence 
élevée peuvent entrainer un pic de concentration au-delà de 1 500 UFC/100mL. Déjà, nous 
émettons des réserves quant à l’utilisation actuelle d’une concentration moyenne en E. coli basée 
sur des données hebdomadaires pour des systèmes hautement variables (événements fréquents 
mais de courte durée). Les données hebdomadaires peuvent fréquemment manquer des données 
critiques des concentrations extrêmes reçues à la suite de surverses. 
En climat futur, l’augmentation de la valeur de la concentration rejetée et le nombre de 
surverses simultanées auront un impact plus significatif sur la valeur de la concentration reçue 
aux prises d’eau que les changements de débits. Pour faire face aux changements globaux dans 
un plan de protection, il serait intéressant de colliger les efforts d’étude sur les charges pouvant 
être déversées par les trop-pleins et limiter voire interdire les rejets, en crue et en étiage. De plus, 
la compréhension des impacts des changements globaux à une échelle locale est importante à 
considérer au regard des fréquences et des concentrations de rejets liées à l’urbanisation. Les 
effets combinés du climat et de la croissance démographique sont à étudier puisque les charges 
locales en contaminants ont un plus grand effet aux prises d’eau que les changements régionaux 
d’hydraulicité. 
Ainsi, ce n’est pas seulement la fréquence des surverses qui importent mais leur impact 
direct en termes de charges rejetées sur les concentrations extrêmes reçues aux prises d’eau. La 
gestion des surverses devrait se baser sur une analyse de risques, considérant l’ensemble des 
ouvrages de surverses en amont des prises d’eau, plutôt que de limiter la fréquence de surverse de 
chaque ouvrage ou à la distance entre l’ouvrage de rejet la prise d’eau. De plus, ce n’est pas 
seulement le débit de rejet qui devrait être considéré mais aussi la charge en contaminants qui se 
déverse. La réduction des débits sans réduire la charge de contaminants présente ne permettra pas 
de protéger adéquatement la ressource puisque ce sont les concentrations et non les changements 
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de débits qui impactent sensiblement les prises d’eau. Au Canada, l’extension du réseau d’égout 
n’autorise pas l’augmentation de la fréquence des surverses sauf si des mesures compensatoires 
sont prises comme l’enlèvement du débit équivalent, le contrôle du débit de pointe durant les 
précipitations ou l’augmentation du volume pouvant être capté par les égouts. Cependant, comme 
le révèle ce travail, ce n’est pas seulement le débit qui pose problème mais aussi la charge de 
contaminants pouvant être rejetée. Les mesures compensatoires actuelles de réduction du débit ne 
sont pas suffisantes pour gérer adéquatement la protection de l’eau. La mitigation des surverses 
devrait s’appuyer davantage sur la réduction des concentrations extrêmes aux prises d’eau, en 
éliminant les ouvrages de surverses problématiques tout en un implémentant des stratégies de 
réduction des effets cumulatifs des surverses. L’évaluation des impacts des changements globaux 
à une échelle locale doit être mise en perspective avec différents scenarios de déversements pour 
prévenir l’augmentation en fréquence et en concentration des débordements. 
Plusieurs faits ont soulevés la question de la qualité des eaux et rivières dans le sud du 
Québec, remettant en cause la sécurité des activités récréatives et l’eau potable. La capacité des 
usines de traitement à répondre à la hausse des concentrations en E. coli subséquentes à des 
surverses doit être questionnée. La réduction accrue de la survenue des surverses et de leurs 
charges est un élément-clé pour la préservation de la ressource et la protection de la santé 
humaine. Bien que ces constatations soient issues de données et d’un modèle présentant des 
incertitudes, les grandes tendances en termes de qualité d’eau ont pu être relevées et des 
recommandations sur les futurs plans de protections ont pu être présentées afin de permettre une 
gestion optimale de l’eau potable en milieu urbain au Québec sous l’influence de changements 
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